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Les Kazakhs sont des consommateurs traditionnels de lait d’espèces non-
conventionnelles comme la chamelle. Pour autant, les régions d’élevage camelin dans 
ce pays, bien que basées sur un mode extensif et un accès à des ressources 
naturelles, n’en sont pas moins fragilisées par les risques de pollution, l’environnement 
du pays étant affectées par la présence de métaux lourds, pesticides et radionucléides. 
L’objectif de la thèse a été (a) d’évaluer l’impact de cette pollution sur la qualité du lait 
de chamelle et du shubat (lait fermenté), et (b) d’évaluer les capacités de détoxification 
des produits laitiers. 
Pour aborder la question de l’impact de la pollution, plusieurs niveaux d’analyses 
ont été mis en œuvre: 
(i) A l’échelle régionale, des cartes d’indice de pollution ont été établies autour de 13 
fermes de zones polluées (Almaty, Sud Kazakhstan, Atyraou et Kyzylorda) afin de 
comparer le niveau de pollution des différentes matrices (sol, eau, plante) selon la 
distance aux sources de pollution.  
(ii)  A l’échelle des matrices environnementales (sol, plante, eau), deux métaux lourds 
majeurs (Pb et Cd) ont été déterminés dans les échantillons de sols (7,76-131,08 
ppm et 0,08-0,39 ppm, respectivement), l’eau (Pb entre 5,9-13,6 ppm et Cd 0,05-
0,25 ppm), les plantes (0,50-2,30 ppm et >0,05-0,56 ppm, respectivement). Un lien 
entre indice de pollution et métaux dans les sols a été observé, montrant l’impact de 
la proximité et de la nature des sources de polluants sur la contamination des sols. 
On observe également une corrélation étroite entre teneur en Pb et Cd au sein des 
différentes matrices. Cependant, les teneurs dans le sol sont indépendantes des 
teneurs dans l’eau ou les plantes. Les teneurs en pesticides dans l’eau sont 
inférieures à celles des normes internationales. Dans les fourrages, les teneurs en 
DDT et ses dérivés ont été plus élevées que dans le sol. Cela signifie que les 
résidus de pesticides peuvent être également d’origine atmosphérique et donc 
inhalés par les animaux 
(iii) Dans le lait et le shubat, la concentration en métaux lourds dans cinq régions 
(Almaty, Atyraou, Kyzylorda, Taraz et Sud Kazakhstan) a été en moyenne faible en 
Cu (< 0,05 ppm), normale en Zn (près de 5 ppm) et Cd, mais un peu élevée pour 
Pb. Nos résultats ont été relativement élevés pour le DDT total dans le lait de toutes 
les régions sauf Kyzylorda et supérieurs pour le HCH total dans le lait des régions 
d’Almaty et d’Atyraou.  
(iv) Les relations entre environnement et lait ont été testées montrant l’absence de lien 
entre contamination de l’environnement en métaux lourds et celle du lait et shubat. 
Aucune relation non plus n’a été observée pour les pesticides, à l’exception du  
lindane et 4,4-DDD. 
 
Pour tester l’effet détoxifiant, il a été procédé en deux étapes. D’abord l’isolement et 
l’identification des souches de bactéries lactiques (BAL) du afin de tester leur capacité à 
fixer Pb et Cd. Au total, 138 souches ont été isolées à partir de 25 échantillons laitiers. 
Une étude qualitative pour détecter la capacité des BAL à fixer les métaux lourds a été 
réalisée. Parmi 118 souches testées, seules 5,1% d’entre elles n’ont cultivé ni Pb ni sur 
Cd, 36 % ayant eu la capacité de fixer Pb ou Cd, et 9% les deux. Les 45 souches 
montrant les meilleurs résultats ont été retenues pour identification par des méthodes 
moléculaires (rRNA16S). Selon les résultats de séquençage, la plupart de souches 
appartiennent aux genres Enterococcus ; Lactobacillus, secondairement Lactococcus et 
Leuconostoc. 
 Dans un second temps, un test physiologique (in vivo) a été réalisé sur 80 
cobayes divisés en 8 groupes traités par le Pb et des souches de BAL. La quantité de 
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Pb dans les fèces des groupes traités par le lait fermenté ayant contenu ou pas du Pb 
était relativement élevé par rapport aux groupes témoin et celui recevant de l’eau 
enrichie de Pb (groupe Pb). La distribution du Pb dans les organismes de cobayes du 
groupe EauPb s’est révélée dans l’ordre croissant: rate> sang> cœur> poumons> foie> 
reins. Il n’y aucune corrélation significative entre les organes. 
Les résultats obtenus sur l’identification des souches isolées, ont donné les possibilités 
d’étudier celles responsables de la transformation du lait en Shubat, de reproduire un 
procédé de fabrication proche de la fermentation artisanale avec des souches qui 
jouent un rôle important dans la détoxification.  
 
Mots clés : lait de chamelle, pollution, métaux lourds, pesticides, bactéries lactiques.  
 
ABSTRACT 
The Kazakh people are traditional consumers of milk from non-conventional species like 
camel. However, the camel-rearing areas in this country, although based on an 
extensive mode and an access to natural resources, are affected by the risks of 
pollution, the environment of the country being affected by the presence of heavy 
metals, pesticides and radionuclides. The objective of the thesis was (a) to evaluate the 
impact of this pollution on the quality of the camel milk and shubat (fermented milk), and 
(b) to evaluate the ability of detoxification by the dairy products. To answer to the 
question of the impact of pollution, several levels of analyses were implemented:  
(i)  At the regional level, maps of pollution index were established around 13 
farms from polluted zones (Almaty, Southern Kazakhstan, Atyrau and Kyzylorda) in 
order to compare the level of pollution of the various matrices (soil, water, plant) 
according to the distance to the polluting sources.    
(ii) On environmental matrix level (soil, plant, water), two major heavy metals (Pb 
and Cd) were determined in the soil (7,76-131,08 ppm and 0,08-0,39 ppm, 
respectively), water (Pb 5,9-13,6 ppm and Cd 0,05-0,25 ppm), the plants (0,50-2,30 
ppm and >0,05-0,56 ppm, respectively) samples. A correlation between pollution index 
and metals in soils was observed, showing the impact of the proximity and the nature of 
the polluting sources on the contamination of the soils. A close correlation between Pb 
and Cd content within the various matrices was also observed. However, the contents in 
the soil were independent of the contents in water or plants. The contents of pesticides 
in water were lower than those of the international standards. In fodder, the DDT and its 
derivatives were higher than in the soil. That means that the pesticides residues can be 
also of atmospheric origin and thus inhaled by the animals  
(iii) In milk and, the heavy metal concentration in five areas (Almaty, Atyrau, 
Kyzylorda, Taraz and South Kazakhstan) was on average low in Cu (< 0,05 ppm), 
normal for Zn (nearly 5 ppm) and Cd, but a little high for Pb. Our results were relatively 
high for the total DDT in the milk of all the areas except Kyzylorda and superiors for the 
total HCH in the milk of Almaty and Atyrau areas. 
(iv) The relations between environment and milk were tested showing the absence 
of link between environmental contamination of the heavy metals and that of milk and 
shubat. No relation either was observed for the pesticides, except for lindane and 4,4-
DDD.  
 To test the detoxification effect, it was preceded in two stages: initially the 
isolation and identification of the strains of lactic bacteria (LAB) of the shubat in order to 
test their capacity to fix Pb and Cd. On the whole, 138 strains were isolated starting 
from 25 dairy samples. A qualitative study to detect the capacity of the LAB to fix heavy 
metals was carried out.  Among 118 tested strains, only 5,1 % of them grew neither on 
Pb nor on Cd, 36% having had the capacity to fix Pb or Cd, and 9% both. The 45 strains 
showing the best results were retained for identification by molecular methods 
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(rRNA16S). According to results' of sequencing, the majority of strains were of genus 
Enterococcus and Lactobacillus, secondarily Lactococcus and Leuconostoc.  In the 
second time, a physiological test (in vivo) was carried out on 80 guinea-pigs divided into 
8 groups treated by strains of LAB containing or not some Pb. The quantity of Pb in 
feces of the groups treated by fermented milk having contained or not Pb was relatively 
high compared to the reference groups and that receiving from the water enriched by 
Pb (Pb group). The distribution of Pb in the organs of guinea-pigs of the Pb group 
appeared in the ascending order: spleen> blood> heart> lungs> liver> kidneys. There 
was no significant correlation between organs.  
The results obtained on the identification of the isolated strains, gave the 
possibilities of studying those responsible for the milk processing into Shubat, to 
reproduce a manufacturing process close to artisanal fermentation with the strains 
which play an important part in detoxification. 
 









































Je tiens à remercier particulièrement mes directeurs de thèse, Bernard Faye, 
Gaukhar Konuspayeva et Gérard Loiseau. Qui m’ont aidée à faire mon chemin de 
la licence à la thèse. Leur rôle dans ma formation comme spécialiste, de ma 
personnalité et de ma vie professionnelle est énorme. L’importance de chacun 
d’eux comme grandes personnes, maîtres et professionnels dans leur domaine a 
été une grande chance pour moi. 
Merci aussi m’avoir fait découvrir l’histoire, la culture, les traditions et la 
gastronomie de la France. Merci pour votre grande hospitalité, votre disponibilité, 
votre soutien.  
Vous resterez à mes yeux comme des personnes entières et pleines de talents aussi 
bien dans la recherche que dans les relations humaines. Merci beaucoup à tout ce 
que vous avez fait pour moi !  
 
Je voudrais également remercier  M. Didier Montet pour m’avoir si bien accueillie 
au sein de son équipe.  
Je voudrais également remercier le professeur de l’université KAZNU, Anatolii 
Ivachshenko, pour son soutien, ses conseils et son aide. 
 
Mes remerciements s’adressent à l’ambassade de France d’Almaty au Kazakhstan, 
à Mr Johan Schitterer, Mesdames Lucile Giriat, Noemie Larrouilh et Barbara 
Gandriaux ainsi qu’au personnel du service de coopération et d’action culturelle 
pour leur appui, leur accueil, leur disponibilité et leur soutien financier. Je ne dois 
pas non plus oublier l’association GALA dont l’appui financier a été déterminant 
pour réaliser un certain nombre d’analyses. 
 
Je souhaite aussi remercier les étudiantes qui ont travaillées avec moi dans le 
cadre de ma thèse, Maela Le Guillou, Mélanie Beaulaigue et Marine Rohmer, sans 
qui je n’aurais pas pu réaliser toutes ces manips.  
 
Merci pour tous les collègues de laboratoire Antigen, à Mirash, Aliya, Gulzhan N., 
Gulzhan R. et Shattyk pour ses aides dans la réalisation de manips et prélèvements 
d’échantillons de lait. 
 
Je remercie tous les fermiers du Kazakhstan qui m’ont accueillie et rendu service 
en me permettant de réaliser cette recherche. 
Je n’oublie pas de remercier les chercheurs et thésards du CIRAD pour 
l’ambiance qui a contribué à des moments d’échanges culturels et personnels très 
forts. 
Je n’oublie pas non plus de remercier les chercheurs de l’université Al-Farabi et 
de l’université Agraire, notamment Mme Assiya Serikbayeva, pour son aide et sa 
disponibilité.  
 6 
Merci pour Isabelle Métayer et Chantale Canales pour leur disponibilité et aide au 
CIRAD.  
 
Enfin j’aimerais exprimer mes sincères remerciements à mes parents qui m’ont 
donnée leur amour et leur confiance. Merci pour mon père qui m’a donné la 
possibilité de réaliser des manips dans son Laboratoire Antigen ; je remercie mes 
frères Arnur et Ernur, ma sœur Naziya pour leur soutien moral, leurs conseils, leur 
aide, leurs corrections et leurs encouragements.  
 

































INTRODUCTION ........................................................................................................... 13 
I. ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE ..................................................................................... 16 
I .1 Le lait de chamelle au Kazakhstan ................................................................... 16 
I.1.1 Kazakhstan pays de steppes ...................................................................... 16 
I.1.2 Le Kazakhstan est un pays de buveurs traditionnels de lait ....................... 16 
I.1.3 Consommation du lait de jument et de chamelle au Kazakhstan ............... 18 
I.1.4 Utilisation médicinale et thérapeutique du lait de chamelle et shubat ......... 18 
I.1.5 Les propriétés du shubat ............................................................................ 20 
I.1.6 Composition et propriétés physico-chimiques du lait de chamelle au 
Kazakhstan ......................................................................................................... 20 
I.1.7 La steppe, une zone écologiquement menacée - Impact sur l’élevage 
camelin laitier ...................................................................................................... 22 
I.2. Les risques de contamination environnementale du lait : l’exemple du 
Kazakhstan ............................................................................................................ 23 
I.2.1 Ressources naturelles au Kazakhstan ........................................................ 23 
I.2.2 Les contaminations environnementales au Kazakhstan et les sources de 
pollution potentielles ........................................................................................... 24 
I.2.3 Transfert de polluants dans la chaine alimentaire ...................................... 38 
I.3. Les Bactéries Lactiques ................................................................................... 46 
I.3.1 Le rôle des bactéries lactiques ................................................................... 46 
I.3.2 Rôle des bactéries lactiques dans les produits fermentés .......................... 46 
I.3.3 Les bactéries lactiques et les métaux lourds .............................................. 47 
I.3.4 Impacts sur l’absorption dans le tractus digestif ......................................... 51 
II. MATERIELS ET METHODES ................................................................................ 53 
II.1. Identification et localisation des sources de pollutions .................................... 53 
II.1.1 Description des régions d'étude ................................................................. 53 
II.2. Analyse environnementale et spatiale ............................................................. 56 
II.2.1 Récolte des données ................................................................................. 56 
II.2.2 Traitement des données sous ArcGis ........................................................ 56 
II.2.3 Indicateurs de risques de pollution ............................................................ 57 
II.3. Collecte des échantillons ................................................................................. 58 
II.3.1 Echantillonnage du lait et du shubat .......................................................... 58 
II.3.2 Echantillonnage de sol ............................................................................... 58 
II.3.3 Echantillonnage de l'eau ............................................................................ 58 
II.3.4 Echantillonnage des plantes ...................................................................... 58 
II.3.5 Codage des échantillons ........................................................................... 59 
II.4. Dosage des métaux lourds .............................................................................. 59 
II.5. Détermination des Pesticides dans les différentes matrices ........................... 60 
II.5.1 Préparation des échantillons : extraction et purification ............................. 60 
II.5.2 Dosage des pesticides par chromatographie HPLC .................................. 60 
II.6 Analyses Statistiques ....................................................................................... 60 
II.7. Analyses microbiologiques .............................................................................. 60 
II.7.1 Isolement  des souches de Bactéries lactiques ......................................... 60 
II.7.2 Conservation des souches bactériennes ................................................... 61 
II.7.3 Identification des souches de bactéries lactiques ...................................... 61 
II.8. Test de fixation de métaux lourds sur milieu gélosé ........................................ 66 
II.9. Quantification de la capacité des souches bactériennes à fixer du Plomb dans 
l’eau........................................................................................................................ 66 
II.10. Test de fixation de plomb in vivo ................................................................... 67 
III. RESULTATS ......................................................................................................... 69 
 8 
III.1. Identification et localisation des sources de pollutions. Situation des fermes 
par rapport aux risques de pollution ....................................................................... 69 
III.1.1 Région d'Almaty ........................................................................................ 69 
III.1.2 Région du Sud Kazakhstan ...................................................................... 70 
III.1.3 Région de Kyzylorda ................................................................................. 71 
III.1.4 Région d'Atyraou ...................................................................................... 72 
III.2. Analyses des données expérimentales .......................................................... 75 
III.2.1 Pb et Cd dans différents matrices environnementales .............................. 75 
III.3. Comparaison avec l’analyse spatiale ............................................................. 76 
III.3.1 Teneur dans le sol .................................................................................... 76 
III.3.2 Teneur dans l’eau ..................................................................................... 77 
III.3.3 Teneur du Pb et Cd dans les plantes ........................................................ 77 
III.4. Interactions entre matrices environnementales .............................................. 77 
III.5. Métaux lourds dans le lait et shubat: Pb, Cd, Cu et Zn (ppm) ........................ 79 
III.6. Teneur des pesticides organochlorés dans des différentes matrices ............. 82 
III.6.1 Teneur des pesticides organochlorés dans le sol ..................................... 82 
III.6.2 Teneur des pesticides organochlorés dans l’eau ...................................... 82 
III.6.3 Teneur des pesticides organochlorés dans les plantes ............................ 83 
III.6.4 Teneur des pesticides organochlorés dans le lait ..................................... 84 
III.6.5 Teneur des pesticides organochlorés dans le shubat ............................... 84 
III.6.6 Corrélation entre les teneurs en pesticides dans l’environnement et le lait 
et entre le lait et le shubat ................................................................................... 85 
III.7. Les bactéries lactiques et leur rôle dans la détoxification ............................... 87 
III.7.1 Caractérisation et Identification des flores lactiques du lait et du shubat .. 87 
III.7.2 Etude qualitative de la capacité des bactéries lactiques à fixer les métaux 
lourds .................................................................................................................. 87 
III.7.3 Identification des souches isolées à partir du lait et shubat. ..................... 88 
III.7.4 Etude quantitative de fixation dans l’eau additionnée par le Pb ................ 91 
III.7.5 Test physiologique (in vivo) et analyses des organes cibles .................... 92 
IV. DISCUSSION ....................................................................................................... 96 
IV.1. Situation des fermes par rapport aux risques de pollution ............................. 96 
IV.2. Pb et Cd dans les différentes matrices environnementales ........................... 96 
IV.2.1 Pb et Cd dans le sol ................................................................................. 96 
IV.2.2 Pb et Cd dans l’eau .................................................................................. 99 
IV.2.3 Pb et Cd dans les plantes ...................................................................... 100 
IV.3. Les teneurs de métaux lourds dans le lait de chamelle et shubat ................ 104 
IV.3.1 Le cuivre dans le lait et les produits laitiers ............................................ 105 
IV.3.2 Le zinc dans le lait et les produits laitiers ............................................... 105 
IV.3.3 Le plomb dans le lait et les produits laitiers ............................................ 106 
IV.3.4 Le cadmium dans le lait et les produits laitiers ....................................... 107 
IV.4. Teneur des pesticides organochlorés dans la chaîne alimentaire ............... 108 
IV.4.1 Les teneurs dans les différentes matrices environnementales ............... 108 
IV.4.2 Les relations entre matrices ................................................................... 111 
IV.5. Les bactéries lactiques et leur rôle dans la détoxification ............................ 112 
IV.5.1 Inventaire des bactéries lactiques dans le lait de chamelle et le shubat 112 
IV.5.2 Fixation du Pb et du Cd par les souches de bactéries lactiques isolées 113 
IV.5.3 Test physiologique (in vivo) et analyses des organes cibles .................. 116 
V. CONCLUSION .................................................................................................... 119 
PERSPECTIVES ..................................................................................................... 120 
REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES .................................................................... 121 
ANNEXES ................................................................................................................ 154 
 
 9 
 Table des sigles et abréviations   
ACP : Analyse en composantes principales  
ADN : Acide Désoxyribonucléique (DNA) 
ADL : Acid detergent lignin (taux de lignine) 
AES : Atomic Emission Spectrometer  
AMIS : Amélioration des Méthodes pour l’Innovation scientifique 
ANOVA : ANalysis Of VAriance 
APS :  Persulfate d’Ammonium 
BET :  Bromure d’Ethidum 
BLAST : Basic Local Alignment Search Tool 
BREDL : Blue ridge environmental defense league  
CE : Communauté européenne 
CEI : Communauté des Etats Indépendants  
CIAA :  Chloroforme, Alcool Iso-Amylique 
CIRAD : Centre de coopération Internationale et de Recherche Agronomique pour le 
Développement 
CITES : Convention sur le Commerce International des Espèces de faune et de flore sauvages  
CNRS : Centre National pour la Recherche Scientifique  
CRDP : Centre régional de documentation pédagogique 
dATP : Désoxyadénosine Triphosphate  
dCTP : Désoxycytidine Triphosphate 
DGGE : Denaturing Gradient Gel Electrophoresis 
dGTP :  Désoxyguanosine Triphosphate 
dNTP :  dATP + dCTP + dGTP + dTTT 
dTTP : Désoxythymidine Triphosphate 
DDE :  Dichlorodiphenylethylene  
DDT :  Dichlorodiphenyltrichloroethane  
DDD : Dichlorodiphenyldichloroethane  
EDTA : Ethylène Diamine Tétra-Acétate 
EMVT : Elevage et Médecine Vétérinaire des Pays Tropicaux  
FAO : Organisation des Nations Unies pour l’Alimentation et l’Agriculture 
GPS : Global Positioning system 
HCH : Hexachlorocyclohexane  
HPLC : High Performance liquid Chromatography  
 IARC : International agency for research on cancer 
ICP: Inductively Coupled argon Plasma 
Kb :  KiloBase 
LMC :  Limite Maximale Concentration 
MATAB : Mixed Alkyl Trimethyl Ammonium Bromide 
MAT : Matière Azotée Totale 
MM : Matière minérale 
MRS : Milieu de Man, Rogosa et Sharpe 
MS : Matière Sèche  
NaAc : Acétate de sodium 
NAD : Nicotinamide adénine dinucléotide 
NCBI : National Center for Biotechnology Information Databases 
OMS (WHO) :  Organisation Mondiale pour la Santé  
OTAN : Organisation du Traité de l’Atlantique Nord  
pB : Paire de Bases 
PBDE : Polybromodiphényléther 
PCB : Polychlorobiphényles  
PCDDs : Polychlorodibenzo-p-dioxines  
PCDFs : Polychlorodibenzo-furanes  
PCR : Polymerase Chain Reaction 
PIB : Produit Intérieur Brut 
POC : Pesticides Organochlorés  
POPs :  Polluants organiques permanents  
Ppb : Part par billion 
Ppm : Partie par million  
SAA : Spectrométrie d’absorption atomique  
SDS :  Sodium Dodecyl Sulfate 
TAE : Tampon Tris Acétate EDTA 
 10 
TE : Tampon Tris EDTA 
Temed : N, N, N, N-Tetramethyl-Ethylenediamine 
Tm : Température d’hybridation, (melting température) 
Tris : Tris-hydroxyméthyl-aminométhane 
UE : Union Européenne  
UK : Royaume Uni  
UMR : Unité Mixte de Recherche 
UNEP : United Nations Environment Programme  
URSS : Union des Républiques Socialistes Soviétiques 
USEPA : Agence de la Protection de l’Environnement des Etats-Unis  
UV : Ultra Violet 
WGS :  World Geodetic System 
 11 
INDEX DES FIGURES, DES PHOTOS ET DES TABLEAUX  
 
FIGURES 
Figure 1 : Quantités commercialisées du lait et produits laitiers dans les régions du 
Kazakhstan (milk offtake/km2) (FAO, 2005a). 
Figure 2 : Carte de l'écologie du Kazakhstan (Diacono, 2007). 
Figure 3 : La carte du Kazakhstan divisée en régions.  
Figure 4 : Test de fixation de métaux lourds sur le milieu gélosé (Akhmetsadykova, 
2008). 
Figure 5 : Situation des fermes dans les différentes régions prélevées.  
Figure 6 : Ferme et source de pollution dans la région d’Almaty.  
Figure 7 : Fermes et sources de pollution dans la région de Sud Kazakhstan. 
Figure 8 : Fermes et sources de pollution dans la région de Kyzylorda. 
Figure 9 : Fermes et sources de pollution dans la région d’Atyraou. 
Figure 10 : Sources de pollution identifiées dans les régions d’étude. 
Figure 11 : Valeurs de différents indicateurs par ferme. 
Figure 12 : Corrélation entre les teneurs du Pb et Cd dans les différentes matrices. 
Figure 13 : Corrélation entre les Pb et Cd dans les plantes. 
Figure 14 : Liens entre le teneur en Pb et Cd dans le sol et l’indicateur de pollution. 
Figure 15. Teneur en Plomb dans le lait et shubat 
Figure 16. Teneur en Cadmium dans le lait et shubat 
Figure 17. Teneur en Plomb dans le lait et shubat 
Figure 18 : Corrélation des teneurs en pesticides entre le sol et le lait ou le shubat 
Figure 19 : Corrélation des teneurs en pesticides entre l’eau et le lait ou le shubat 
Figure 20 : Corrélation des teneurs en pesticides entre les plantes et le lait ou le shubat 
Figure 21 : Répartition de souches isolées selon leur capacité à croitre sur des milieux 
additionnés de Pb ou de Cd et à fixer ces métaux 
Figure 22 : Pourcentage de plomb total fixé par de la biomasse sèche de 13 souches 
isolées de lait de chamelle et de shubat en suspension dans des solutions à 1, 30 et 50 
mg de Pb /L 
Figure 23 : Teneur en Plomb dans les fèces 
Figure 24 : Teneur en Plomb dans les tissus 
Figure 25 : Le cercle de corrélation en teneur du Pb dans les différentes matrices 
 
PHOTOS 
Photo 1 : Chameau de Bactriane du Kazakhstan (photo B. Faye). 
Photo 2 : Brassage du lait de chamelle fermenté ou shubat (photo B. Faye). 
Photo 3 : Le lait de chamelle fermenté (shubat) est apprécié des consommateurs pour 
ses allégations santé (Photo G. Konuspayeva). 
Photo 4 : Chameaux de Bactriane dans la steppe centrale du Kazakhstan (photo B. 
Faye). 
Photo 5 : Image de microscopie électronique par transmission de B. longum 46 (A et B) 
et L. fermentum ME3 (C et D) lyophilisées avant et après la fixation du Pb (échelle barre 
200nm). 
Photo 6 : Interaction d’une souche avec du Pb.    
Photo 7 : Interaction d’une souche avec du Cd. 
Photo 8 : Gel d’agarose à 0,8% pour vérifier la qualité de vérification de l’extraction de 
l’ADN de souches de bactéries lactiques isolées de lait et de shubat. 
Photo 9 : Gel d’agarose à 2% de vérification des produits de la PCR avec les amorces 
338f et 518r produisant des amplicons de 237 pb à partir d’ADN extrait de bactéries 
lactiques isolées de lait de chamelle ou de shubat. 
 12 
Photo 10 : Gel d’agarose à 2% de vérification des produits de la PCR avec les amorces 
W001/23S1 produisant des amplicons de 1500 pb à partir d’ADN extrait de bactéries 
lactiques isolées de lait de chamelle ou de shubat. 
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La République du Kazakhstan est une jeune république d’Asie centrale. Avant 
l’annexion à l’empire soviétique, le peuple kazakh était nomade (Lahmar, 1997), 
parcourant les immenses pâturages d’Asie centrale pour l’élevage de leurs chameaux, 
moutons et chevaux. La base de leur alimentation était constituée de produits animaux, 
viande et produits laitiers. La consommation de lait et de produits fermentés, à partir du 
lait de jument (koumis) ou de chamelle (shubat), est encore traditionnellement répandue 
et ces produits sont connus pour leurs propriétés médicinales réelles ou supposées 
(Konuspayeva et al., 2003 ; Konuspayeva, 2007).  
Mais, la steppe a subi depuis l’industrialisation massive, la collectivisation de 
l’agriculture et le développement minier de l’époque soviétique de fortes modifications 
de son environnement se traduisant  par la pollution de l’air, de l’eau, du sol ou des 
végétaux par des éléments chimiques (pesticides, métaux lourds, ..), minéraux ou 
radioactifs.  
Aujourd’hui, pays indépendant depuis 1991, le Kazakhstan continue de subir 
l’héritage de la période soviétique : exploitation excessive des ressources naturelles, 
industrialisation peu regardante sur les conséquences environnementales et  
urbanisation galopante. La colonisation des « terres vierges »  lancée par l’URSS devait 
permettre aux soviétiques d’enrayer les pénuries alimentaires par la création de zones 
agricoles en défrichant 40 millions d’hectares de steppes du nord par brûlis. Après 
quelques années de bonnes récoltes, les rendements se sont effondrés, conséquence 
des irrégularités du climat et de la qualité des sols. L’érosion éolienne a localement 
détruit la couche arable du sol et a augmenté les vents violents développant des 
tempêtes de poussières (Lahmar, 1997). D’autre part, l’élevage déplacé par les 
cultures, s’est concentré au centre et au sud du Kazakhstan dans des zones quasi-
désertiques entraînant un fort surpâturage des parcours et une surexploitation des 
ressources naturelles. A ce sinistre tableau, ce sont rajoutés les essais nucléaires 
soviétiques : 466 bombes nucléaires y ont été explosées, ce qui a contaminé une vaste 
partie de ce pays, avec une contamination équivalente à l’irradiation de Tchernobyl 
pendant 4 ans. 
Au total, le Kazakhstan a donc subit d’importantes pollutions industrielles, 
chimiques et urbaines, ou liées aux activités agricoles intensives (coton, riz) et de 
graves contaminations radioactives sur le territoire. De plus, ce pays riche en 
ressources minières et pétrolières, a développé toute une économie autour de 
l’exploitation de ces gisements (extraction, transformation).  
Selon Lahmar (1997), 10 à 16 % des terres agricoles contiennent des quantités 
accrues de pesticides et les sols situés dans la partie orientale où s’est développée une 
industrie métallurgique non ferreuse renferment des teneurs en métaux lourds 2 à 3 fois 
supérieures aux normes kazakhes.  
Il est reconnu que ces pollutions ont de nombreux effets sur les écosystèmes en 
général, mais on s’interroge sur les conséquences de la pollution sur des animaux tels 
que les chameaux et sur le risque de retrouver ces pollutions dans le lait et donc dans 
les produits de consommation humaine (Van Der Werf, 1996 ; Simsek et al., 2000 ; 
Diacono, 2007 ; Akhmetsadykova, 2008). Non seulement cela pose un risque pour la 
sécurité sanitaire mais il s’avère aussi que les minéraux mineurs et les métaux lourds 
peuvent jouer un rôle négatif sur les processus de transformation des produits laitiers 
(Faye, 2009).  
Dans ce contexte et depuis 15 ans le CIRAD collabore avec l’Université 
Nationale Kazakh Al-Farabi à Almaty pour  la maîtrise de la qualité et le développement 
des produits laitiers traditionnels. Dans la poursuite de ces travaux, la question de 
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l’impact des pollutions minérales citées précédemment sur la qualité des produits est 
apparue essentielle d’autant plus que dans un écosystème, on ne peut pas nier 
l’existence des interactions entre les teneurs en métaux lourds dans le sol, dans l’eau, 
dans les plantes et dans l’air (Voutsa et al., 1996), sans oublier les caractéristiques 
propres à chacun de ces éléments. Les transferts de métaux entre individus suivent un 
processus classique (dits « transferts trophiques ») comparable à l'empilement des 
poupées gigognes.  
Une étude préliminaire réalisée par Emilie Diacono en 2007, a permis de faire un 
premier état des lieux relatif à la présence de métaux lourds et de radionucléides dans 
l’environnement (fourrage et eau), du lait et du shubat (Diacono et al, 2008 ; 
Konuspayeva et al., 2008, Akhmetsadykova, 2008). 
 Par ailleurs, une croyance populaire veut que les produits laitiers non-conventionnels 
tels que koumis et shubat aient une action détoxifiante face aux contaminations de 
différentes natures. Ces assertions se basent en particulier sur le rôle des bactéries 
lactiques qui joueraient ainsi un rôle de protection des consommateurs. Des travaux 
scientifiques ont en effet montré que certaines souches de bactéries lactiques 
pouvaient avoir la possibilité de fixer les métaux lourds, notamment le plomb et le 
cadmium (Halttunen, 2007). 
Le shubat est fermenté par des bactéries lactiques qui lui apportent tous les 
bénéfices des probiotiques et qui pourraient avoir une incidence sur la biodisponibilité 
des métaux lourds lors de sa digestion par les consommateurs humains car certaines 
de ces bactéries auraient la possibilité d’adsorber ou d’absorber les métaux lourds qui 
seraient ensuite éliminés dans les selles (Akhmetsadykova, 2008).  
 
La question se pose donc de l’impact sanitaire que peut avoir la présence de ces 
éléments contaminants et potentiellement toxiques en plus ou moins grande quantité 
dans les ressources fourragères des animaux d’élevage dont nous consommons le lait 
et la viande. Pour cela, nous avons envisagé dans ce travail de thèse  d’évaluer les 
relations entre la teneur de ces éléments dans l’environnement, les ressources 
pastorales, dans les produits animaux puis dans une étape ultérieure, la capacité 
d’atténuation des effets toxiques potentiels sur les consommateurs par l’entremise des 
bactéries lactiques des produits laitiers fermentés.  
 
Les objectifs de ce travail de thèse qui a compris quatre étapes, ont donc été les 
suivants:  
 Evaluer les risques spatialisés de pollution autour d’un échantillon de 
fermes d’élevage camelin : Pour ce faire, le travail a consisté à: (i) 
Détecter les régions les plus polluées du Kazakhstan où l’élevage des 
chameaux est bien développé. (ii) Echantillonner des fermes dans ces 
régions sélectionnées,  (iii) Réaliser des enquêtes auprès des éleveurs de 
chameaux et construire des cartes de risque de pollution. Cette étape de 
travail, réalisée en appui à un mémoire de master (Le Guillou, 2009) a 
permis d’établir des cartes d’index semi-quantitatifs de pollution.  Dans le 
but d’évaluer le devenir des contaminants le long de la chaîne alimentaire, 
la distribution spatiale des sources de pollution et des différentes pressions 
anthropiques a été ainsi déterminée autour des fermes. On a cherché à 
évaluer l’intensité de la contamination en différents métaux lourds et 
éléments-traces (plomb, cadmium, zinc, cuivre) selon la distribution des 
fermes. 
 
 Déterminer les contaminations par les pesticides dans un échantillon 
de fermes d’élevage camelin. Dans cette deuxième étape réalisée en 
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appui à un autre travail de master (Beaulaigue, 2010), les teneurs en  
pesticides organochlorés dans la chaîne alimentaire du chameau ont été 
évaluées dans différentes matrices autour des fermes potentiellement 
contaminées. 
 
 Identifier, après isolement, les souches de bactéries lactiques issues 
du lait de chamelle et des produits fermentés (shubat) ayant la 
capacité de fixer le plomb et le cadmium. Dans cette étape, il s’est agi de 
mettre en place des tests qualitatifs pour évaluer la capacité de certaines 
souches de bactéries lactiques isolées à fixer les métaux lourds. 
 
 Evaluer in vivo, l’impact de la capacité de fixation du plomb par des 
bactéries lactiques sur son absorption par des cobayes. Cette 
quatrième étape a consisté à mettre en place un protocole de test de 
fixation in vivo sur des cobayes. afin de mesurer  le relarguage  du plomb 
dans les fèces et son accumulation dans les organes d’animaux alimentés 
avec du lait fermenté par des bactéries lactiques caractérisées par leur 
capacité à fixer le plomb.  
 
Il est donc attendu que ce travail donne une idée de l’impact de la pollution 
environnementale sur la qualité des produits laitiers à partir des contaminations 
relevées dans différentes matrices (eau, sol, plante). Il est attendu également, de 
conforter l’idée du rôle potentiellement détoxifiant du lait fermenté par des bactéries 
lactiques capables de fixer les Pb et Cd, et comme conséquence, d’assurer la sureté 
alimentaire des buveurs.  
Les quatre étapes de ce travail de thèse seront donc exposées successivement 
dans le présent document. 
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I. ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE   
 
I .1 Le lait de chamelle au Kazakhstan   
 
I.1.1 Kazakhstan pays de steppes  
 
Le Kazakhstan, avec ses 2 717 300 km² de superficie totale (9éme place 
mondiale), ses 12 012 kms de frontière avec la Russie, la Chine, le Kirghizstan, 
l’Ouzbékistan et le Turkménistan est situé au cœur de l’Asie Centrale (Iskakova et 
Medeu, 2006). Ex pays de l’union soviétique, il est devenu indépendant en 1991, sa 
nouvelle capitale est Astana, les langues officielles, le Kazakh et le Russe, la religion 
principale est l’Islam. 
Le Kazakhstan n’a pas de débouché maritime mais, il possède deux mers 
fermées, la mer Caspienne et la mer d’Aral et plus de 45000 lacs ainsi qu’une longue 
chaîne de montagnes (Altay, Jungar, Alatau et Tien-Shan) s’étirant de l’est au sud-est. 
Le climat est continental et extrêmement marqué. Plus de 80 % de son territoire 
est classé en terres agricoles, dont 80 % sont des zones de pâturages. En effet, le 
Kazakhstan est majoritairement recouvert par des déserts et semi-déserts au sud (44 % 
du territoire) et des steppes au nord (26 %), de forêts (14%) (FAO, 2005a). Le 
Kazakhstan est le 6ème pays au monde (après l’Australie, la Fédération de Russie, la 
Chine, les Etats-Unis et le Canada) en termes de ressources et d’espaces pastoraux 
avec plus de 180 millions d’hectares de steppes et de zones montagneuses et le 
premier pays pour la surface de pâturage par tête de bétail. Au total, 10% du territoire 
seulement est cultivé et les populations locales vivent traditionnellement de l’élevage 
(Diacono, 2007).  
Le Kazakhstan est un immense pays polyethnique (130 ethnies différentes), où 
vivent près de 17 millions d’individus d’origine kazakhe (53,8%) et russe (30%), mais 
aussi plus minoritairement allemande, ukrainienne, ouzbèke, tartare, kirghize, 
biélorusse et bien d’autres encore. La population rurale est estimée а 4-5 millions 
d’habitants (Diacono, 2007, Akhmetsadykova,  2008).  
Le Kazakhstan, troisième puissance industrielle de la CEI (Communauté des 
Etats Indépendants), possède de ressources considérables (pétrole, uranium, gaz et 
ressources minérales) (Troubetzkoy, 2000).  
 
I.1.2 Le Kazakhstan est un pays de buveurs traditionnels de lait  
 
Les pays d’Asie Centrale, et le Kazakhstan en particulier, sont des consommateurs 
traditionnels de lait, et la consommation per capita a constamment augmenté depuis 
l’indépendance ; de 141 kg/hab/an en 1994 à 217 kg/hab/an en 2003 (Konuspayeva et 
Faye, 2011). Les particularités de la structure de la consommation de lait sont 
l’importance relative du lait liquide et la consommation de lait d’espèces non-
conventionnelles comme la jument et la chamelle (Konuspayeva et Faye, 2011). La 
culture de la steppe et la tradition pastorale sont à l’origine d’une importance toujours 
actuelle de la consommation de lait et de produits laitiers. 
En 2010, la production laitière a augmenté jusqu’à 5,2 million de tonnes (FAO, 2011), 
soit une augmentation annuelle de 1,2% depuis 8 ans. Pour les années 2010- 2015, 
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une augmentation du volume de production laitière de 22% est attendue, cette 
augmentation serait pilotée par la croissance permanente du secteur de 
commercialisation (Kazakhstan Agribusiness Report Q1, 2011).   
Selon l’Agence Statistique du Kazakhstan, les produits les plus consommés dans 
les familles (de revenu moyen per capita) au Kazakhstan pour le deuxième trimestre de 
2011 ont été le lait et les produits laitiers (Anonyme 1, 2011). Le pourcentage de la 
consommation de lait et des produits laitiers dans le total acheté par les 
consommateurs change en fonction de la région du pays. La consommation est plus 
élevée dans la région de Kyzyl-Orda (sud de Kazakhstan), la région Akmola (nord du 
Kazakhstan) alors qu’une plus faible consommation est observée au centre du 
Kazakhstan et à proximité des mers Aral et Caspienne (Figure 1) (FAO, 2005a). 
 
Figure 1 : Quantités commercialisées du lait et produits laitiers dans les régions du 
Kazakhstan (milk offtake/km2) (FAO, 2005a). 
Au 1er août 2011, pour l’ensemble des régions, le cheptel équin comptait 1,766 
millions de têtes (Anonyme 2, 2011). Les 12 races de chevaux du Kazakhstan sont les 
races : kazakhes, kostanaï, kushum, mugoljar, pure sang d’équitation, kazakhe de type 
djébé, ahalteke, cheval du Don, russe de gros trait, russe trotteur, adaï, karabaïr 
(Konuspayeva, 2007). 
Le Kazakhstan est un des rares pays au monde à élever les deux espèces des 
grands camélidés. L’élevage des chameaux est traditionnel et, il s’est développé sur le 
territoire du Kazakhstan en raison du contexte naturel (zones semi-arides de la steppe), 
des habitudes ethniques et au mode de vie nomade. Les kazakhs ont toujours 
consommé des produits comme la viande, le lait et  utilisé la laine de chameau 




Photo 1 : Chameau de Bactriane du 
Kazakhstan (photo B. Faye). 
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Au cours des 8 dernières années, le cheptel camelin  a augmenté de 25 %. En 
2004, le cheptel était estimé à 125000 têtes, et en 2010, la population serait de 165000 
têtes (Anonyme 3, 2011). La population cameline du Kazakhstan comprend deux 
espèces : le chameau de Bactriane (photo 1), race « Kazakhe Bactriane », avec ses 
trois types : Oralbokeïlik, Kyzylorda et Ongtüstik Kazakhstan ; le dromadaire de race 
Arvana, originaire du Turkménistan, et les hybrides. Le chameau de Bactriane est 
cependant largement majoritaire (80% du troupeau national en 2002). La race de 
Bactriane kazakhstanaise est particulièrement réputée pour sa productivité en laine et 
en viande alors que les dromadaires de race Arvana se distinguent plutôt par leur 
productivité laitière. Les élevages camelins mixtes sont assez courants dans tout le 
pays et l’hybridation entre les deux espèces est communément pratiquée, notamment 
pour améliorer le rendement laitier des chamelles de Bactriane (Konuspayeva, 2007). 
 
I.1.3 Consommation du lait de jument et de chamelle au Kazakhstan  
Le lait de ces deux espèces non-conventionnelles est généralement consommé 
sous forme de boissons traditionnelles fermentées : shubat (chamelle) et koumis 
(jument) (Konuspayeva, 2007). La fermentation du lait de chamelle fait partie des 
traditions ethniques des peuples d’Asie Centrale (Konuspayeva et Faye, 2011). Le lait 
de vache est consommé principalement dans les villes alors que le shubat et le koumis 
sont culturellement importants et consommés aussi bien par la population rurale que 
citadine. Les produits de la transformation du lait de chamelle sont spécifiques aux pays 
d’Asie Centrale et sont issus d’une technologie fort ancienne, inscrite dans la tradition 
(Konuspayeva et al., 2011a). 
La fabrication de shubat et de koumis utilise des procédés artisanaux ou semi-
artisanaux. Le mode de préparation peut ainsi changer selon les régions et les saisons 
(Konuspayeva, 2007). Cependant, une fabrication à l’échelle industrielle existe depuis 
quelques années dans quelques laiteries au Kazakhstan. 
Au Kazakhstan, le lait et les produits laitiers contribuent à plus de 90% au régime 
alimentaire journalier (Photo 2) et le lait de chamelle occupe une large part, soit : 37% 
(FAO, 1998). Une part importante de ce lait est donc transformée (à 90%) sous 





Photo 2 : Brassage du lait de chamelle 





I.1.4 Utilisation médicinale et thérapeutique du lait de chamelle et shubat  
La tradition attribue à ces laits des vertus thérapeutiques. Bien que ces allégations 
restent non vérifiées par des études scientifiques rigoureuses, ces produits entrent dans 
des protocoles thérapeutiques pour la plupart mis au point par les médecins de l’ex 
URSS. 
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Le koumis, aliment traditionnel est utilisй  pour le traitement de la tuberculose, ce qui 
reprйsente un vйritable patrimoine national de la lutte contre cette maladie. La 
mйdecine moderne utilise le koumis en traitement combinй avec des antibiotiques. Le 
koumis peut aussi кtre utilisй contre des maladies gastro-intestinales et diffйrentes 
infections. Deux mille tonnes du koumis sont encore utilisйes par les йtablissements de 
cure contre la tuberculose (Anonyme 4, 2011). 
De génération en génération, les consommateurs kazakhs de lait de chamelle ou de 
shubat ont attribué à ces produits des propriétés médicinales. Ce qui est aussi le cas 
dans de nombreux pays, où le lait de chamelle est réputé avoir de nombreuses vertus 
thérapeutiques. Son usage pour le traitement de la tuberculose (Urazakov et 
Bainazarov, 1974 ; Mal et al., 2000), de la gastroentérite et des ulcères, du diabète 
(Mohamad et al., 2009) est couramment cité dans la littérature (Konuspayeva et al., 
2003). On lui reconnaît également des effets immunostimulants dans le traitement de 
maladies graves comme le cancer (Yagil et Creveld, 2000). Son effet reconstituant, ses 
propriétés anti-infectieuses sont amplement soulignés par divers auteurs (Djangabilov 
et al., 2000 ; Chuvakova et al., 2000).  
Le shubat, riche en bactéries lactiques qui renforcent les propriétés anti bactériennes 
du lait, est utilisé pour la prévention et la lutte contre les diarrhées (Konuspayeva et al., 
2003). Les effets médicinaux du lait de chamelle et des produits dérivés sont connus 
dans le monde entier. Au Sahara, le beurre frais fabriqué avec du lait de chamelle est 
utilisé souvent dans des préparations médicinales. Des maladies auto-immunes ont été 
traitées avec succès en utilisant des cures de lait de chamelle. En Inde, le lait de 
chamelle est utilisé contre l’hydropisie, la jaunisse, les problèmes de la rate, la 
tuberculose, l’asthme, l’anémie et les hémorroïdes (Al-Awadi et Srikumar, 2001). 
Le lait cru peut être considéré comme un antiviral contre le rotavirus humain. L’effet 
antiviral du shubat pourrait être expliqué par la présence de molécules produites par les 
bactéries lactiques et les levures et/ou par l’action directe des bactéries lactiques et des 
levures sur les particules virales (Chaudhary et Azeem, 2004). Le lait de chamelle est 
aussi utilisé pour traiter les maladies de Crohn et de Parkinson (Anonyme 5, 2011).  
La faible quantité en β-caséine et l’absence de β-lactoglobuline expliquent les 
propriétés hypoallergiques du lait de chamelle (Konuspayeva et al., 2009).  
Les composants protéiques ayant des propriétés antimicrobiennes comme la 
lactoferrine (El-Hatmi et al., 2006 ; El Agamy et al., 1992), le lysozyme (El Agamy et al., 
1996), les immunoglobulines (Atarhouch et al., 1997 ; El-Hatmi et al., 2006, Levieux et 
al., 2006), la lactoperoxydase (Sabumukama, 1997 ; Loiseau et al., 2001) sont en 










Photo 3 : Le lait de chamelle fermenté (shubat) est apprécié des consommateurs pour 
ses allégations santé (Photo G. Konuspayeva). 
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Les teneurs élevées en vitamine C (Farah et al., 1991 ; Mohamed et al., 2005) et 
d’insuline résistant au suc gastrique (Konuspayeva et Faye, 2011) sont également des 
facteurs pouvant justifier l’usage « médicinal » du lait de chamelle. 
Tous ces éléments sont en effet présents en quantité plus importante dans le lait de 
chamelle et sont aussi généralement plus thermorésistants, les IgG en particulier, 
(Konuspayeva et al., 2003 ; Konuspayeva et Faye, 2011). 
Ces observations militent donc pour supporter l’hypothèse des propriétés 
« médicinales » du lait de chamelle. Toutefois, des essais cliniques incontestables sont 
nécessaires pour étayer toutes les hypothèses émises par les consommateurs et 
certains scientifiques car beaucoup d’observations relèvent d’approches empiriques et 
subjectives. 
 
I.1.5 Les propriétés du shubat  
 
Le shubat bénéficie des avantages de la composition chimique du lait mais aussi 
des avantages liés à la fermentation lactique et à la présence de bactéries lactiques 
vivantes présentes en grand nombre qui peuvent exprimer leurs propriétés 
probiotiques. 
Le shubat est un stimulateur de l’activation des secrétions de l’estomac 
(augmentation de la quantité de sucs gastriques), en conséquence de quoi, il améliore 
les propriétés digestives, celles-ci étant même supérieures à celles obtenues par 
l’ingestion de kéfir. La microflore spécifique du shubat dépend directement de celle du 
lait cru, des ferments utilisés, quand ils le sont, et des conditions de la fermentation 
(Serikbayeva et al., 2005). 
Le shubat est riche en bactéries lactiques qui sont en grande partie responsables de 
ces  propriétés antimicrobiennes contre les germes pathogènes responsables de toxi-
infections alimentaires (Puzyrevskaya et al., 2000; Saubenova et al., 2002). Le shubat 
est ainsi fréquemment utilisé dans la prévention et la lutte contre les diarrhées. L’activité 
inhibitrice du lait et du colostrum de chamelle ont été étudiées par Benkerroum et al. 
(2004). Bacillus cereus s’est montré résistant contre l’activité inhibitrice, alors que 
Listeria monocytogenes LMG 13304 et Escherichia coli O78 :K80 se sont avérés plus 
sensibles. Le lait de chamelle et le colostrum ont un effet bactériostatique sur Listeria 
monocytogenes LMG 13304 pendant les 8 premières heures.  
 
I.1.6 Composition et propriétés physico-chimiques du lait de chamelle au 
Kazakhstan   
 
Si dans sa composition globale, le lait de chamelle diffère peu du lait de vache, 
sa composition fine se différencie nettement des autres laits consommés généralement 
par l’homme (Yagil et Creveld, 2000). Comme le montrent les données du tableau 1, on 
note des quantités un peu plus élevées en minéraux et en vitamines (Konuspayeva, 
2007 ; Al-Awadi et Srikumar, 2001 ; Konuspayeva et Faye, 2011). Les minéraux du lait 
de chamelle comme Se et Fe sont associés avec les fractions protéiniques de faible 
poids moléculaire. Ce qui augmente leur capacité digestive ou leur biodisponibilité  (Al-
Awadi et Srikumar, 2001;  Saitmuratova et al., 2001). Konuspayeva (2007) a montré 
que le lait de chamelle du Kazakhstan était globalement plus riche (vitamine C, 
matières grasses, calcium, phosphore, fer) que la plupart des laits de chamelle décrits 
dans la littérature (Tableau 1). Le rapport des acides gras  insaturés/saturés est en 
faveur du lait de chamelle comparé au lait de vache. Cette composition donne un 
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avantage nutritionnel au lait de chamelle Mais sa teneur en cholestérol total est plus 
élevée que dans le lait de vache (Konuspayeva et al., 2008 b).  
 
Tableau 1 : Propriétés physico-chimiques et composition du lait de chamelle au 











11,02 ± 3,78 29,54 5,71 
Densité, A° 33,97 ± 6,50 61,06 18,00 
pH 6,45 ± 0,51 7,35 4,67 
Dornic, D° 26,6 ± 15,2 101,7 15,8 
SH° 11,8 ± 6,8 45,2 7,0 
Turner, °T 26,5 ± 13,0 116,5 17 
Protéines, % 3,46 ± 0,79 6,71 1,44 
Lactose, % 3,00 ± 0,86 5,90 0,00 
Vitamine C, 
mg/L 
154 ± 105 435 15 




3,20 ± 0,78 5,63 1,31 
Ca, g/L 1,232 ± 0,292 2,340 0,530 
P, g/L 1,003 ± 0,217 1,770 0,520 
Fer mg/L 2,02 ± 1,24 12,40 0,70 
Urée, mg/L 82 ± 60 291 0 
Ammoniaque, 
mg/L 
5 ± 10 46 0 
 
Les concentrations en lactoferrine, lysozyme et immunoglobulines du lait de chamelle 
sont plus élevées par rapport aux autres laits. La teneur en  vitamine C est de 3 à 10 fois plus 
élevée que dans le lait de vache, ce qui est une des propriétés distinctives du lait de chamelle (El-
Agamy et al., 1996; Konuspayeva, 2007 ; Konuspayeva et al., 2007 ; Konuspayeva et al., 
2008a). Cependant, l’espèce, la région, et la saison sont des facteurs importants de variation qui 







I.1.7 La steppe, une zone écologiquement menacée - Impact sur l’élevage 
camelin laitier 
Produit dans les zones traditionnelles d’élevage en milieu aride, le lait de 
chamelle présente de nombreux atouts qui lui confèrent un potentiel de développement 
fort dans les zones difficiles où la pauvreté rurale est répandue. En Asie Centrale, sa 
production présente moins de contraintes que celle des autres lait (vache, brebis, 
chèvre) (Konuspayeva et al., 2003). En effet, les chameaux supportent bien le climat 
continental des régions les plus arides et permettent la valorisation agricole de ces 
zones (Konuspayeva, 2007). Il existe peu d’autres animaux combinant, comme le 
chameau, des productions non négligeables de lait et de viande, des capacités de 
travail et des conditions d’adaptation aux écosystèmes désertiques. Avec les 
changements climatiques, on peut observer d’ailleurs  une tendance au changement 
d’espèces. En effet, les dromadaires suivant l’aridification du milieu tendent à remplacer 
les bovins, augmentant en conséquence, leur valeur économique.  
 Pour autant, les régions de prédilection de l’élevage camelin, bien que basées 
sur un élevage extensif et un accès à des ressources naturelles, n’en sont pas moins 
fragilisées par les risques de pollution. Au Kazakhstan les troupeaux camelins sont 
élevés principalement sur les pâturages naturels de la steppe (photo 4), dans des 
zones caractérisées par un relief désert monotone, de faibles précipitations, un grand 
ensoleillement, et une végétation résistante à la sécheresse, soit la moitié sud du pays. 
Cependant, couvrant plus de 180 millions d’hectares (Konuspayeva et al., 2003), dont 
75% de type désert ou semi-désert, la steppe d’Asie Centrale est affectée par la 
salinisation (35 mlns ha) rendant ces territoires inutilisables pour l’élevage des animaux 
sauf le chameau qui supporte des teneurs élevées en sel dans sa ration. 
L’environnement kazakh et en particulier les régions steppiques sont fortement 
affectés également par la pollution de l’air, de l’eau, du sol ou des végétaux par des 
éléments chimiques, minéraux ou radioactifs. Ainsi, 40 millions d'ha de "terres vierges" 
des steppes du nord du Kazakhstan (près de 15% du territoire) ont été défrichées mais 
se sont vite dégradées après quelques années de bonnes récoltes.   
 
 
Photo 4 : Chameaux de 
Bactriane dans la steppe 
centrale du Kazakhstan 




D'autre part, l'élevage, déplacé par les cultures, s'est concentré dans les steppes 
plus arides et les quasi-déserts du Kazakhstan central et oriental, entraînant un fort 
surpâturage, accentuant la dégradation des sols. La steppe kazakhe a subi au cours de 
l’histoire récente, des détériorations importantes de son environnement : par exemple, 
les zones d’élevage de camélidés correspondent aux champs pétrolifères exploités 
(Ouest Kazakhstan – pollution par les hydrocarbures), aux régions où sont localisées 
les usines de traitement d’uranium (Sud de Kazakhstan – pollution par les 
radionucléides), et aux zones périphériques des industries des grandes villes (Sud-
ouest et Sud-est Kazakhstan – pollution par les métaux lourds) (Konuspayeva, 2007 ; 
Konuspayeva et al., 2011). Toutes ces sources de pollution, dont les métaux lourds, 
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contaminent la végétation et donc le fourrage et l’herbe en pâturage libre (Soldberg et 
Steinnes, 1983 ; Chhabra et Singh, 2005) que le bétail consomme.  
Comme dans beaucoup de pays, l’élevage des animaux au Kazakhstan se 
localise sur les territoires à proximité des voies de communication comme les 
autoroutes ayant un trafic parfois intense. La mise en pâture sur le bord des routes est, 
selon Bhatia et Choudhri (1996), un facteur augmentant le risque que le lait produit par 
ces animaux soit indirectement contaminé en plomb par le biais de l’alimentation. Ce 
même risque, existe probablement lorsque le bétail est nourri avec les résidus de 
cultures pour lesquelles des fertilisants phosphatés ont été utilisés (Diacono, 2007). 
Quelques études réalisées au Kazakhstan ont permis de faire un état des lieux 
relatif à la présence de métaux lourds, de pesticides et de radionucléides dans 
l’environnement (fourrage et eau), le lait et shubat. Les résultats montrent que les 
échantillons laitiers les plus contaminés proviennent des régions les plus polluées 
(Diacono et al, 2008 ; Akhmetsadykova, 2008). En premier lieu, cela pose un risque 
pour la sécurité sanitaire mais également sur les processus de transformation des 
produits laitiers (Faye, 2009).  
L’animal est un élément bio-accumulateur dans la chaîne trophique qu’il transmet 
à l’homme consommant ses produits (viande, lait, œufs, miel), les polluants et résidus 
s’accumulant au cours du cycle de vie de l’animal (Simsek et al., 2000 ; Faye, 2008, 
Konuspayeva et al., 2011a). 
Comme le lait est l’un des constituants majeurs de l’alimentation humaine, même 
des quantités faibles en métaux lourds dans différents produits laitiers peuvent induire 
des problèmes sanitaires sérieux (Diacono, 2007). C’est pourquoi les travaux sur 
l’impact des sources polluantes sur la qualité et la production du lait de chamelle et 
shubat, ainsi que les méthodes de détoxification des produits laitiers pour éviter la 
concentration des polluants dans l’organisme humain sont actuels. 
 
I.2. Les risques de contamination environnementale du lait : l’exemple 
du Kazakhstan 
 
I.2.1 Ressources naturelles au Kazakhstan  
 
En principe, sous la dénomination ressources naturelles renouvelables, on 
comprend les ressources qui peuvent être exploitées sans épuisement, et sont 
capables de se régénérer en permanence. Elles regroupent l'eau, les sols (terres 
cultivables) ainsi que les ressources biologiques, qui sont constituées par les 
communautés vivantes exploitées par l'homme (forêts, pâturages, pêcheries maritimes, 
biodiversité, espèces animales et végétales) et par les ressources génétiques (variétés 
de plantes cultivées et races d'animaux domestiques) (Anonyme 6). 
Le Kazakhstan est très riche en ressources naturelles. Sur son territoire se 
trouvent plus de 7 000 fleuves, chacun de plus de 10 km. Il a accès à deux "lacs-mers" 
(les mers fermées de la Caspienne et d’Aral). Ses réserves d’eau s’élèvent à 110 km3. 
Sa surface terrestre est énorme : 272,5 mlns d’hectares, dont 9,6 mlns de forêts, 35 
mlns de terres cultivées (Anonyme 7).  
Durant la période soviétique, les structures agricoles ont été collectivisées et les 
kazakhs nomades à l’origine ont été forcés de se sédentariser. Entre 1960 et 1980, des 
zones de pâturage ont été converties en zones de cultures, avec la campagne de 
«Valorisation des terres vierges» (Lahmar, 1997).  
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De vastes régions de l'Ouest, Centrale et du Sud du Kazakhstan, sont des semi-
déserts et des déserts (60% du pays), et en raison du manque aigu d’'humidité 
atmosphérique, ils ne peuvent être utilisées que pour le pâturage (Anonyme 8).  
Le Kazakhstan reste un pays aux ressources fourragères majoritairement 
naturelles. L’alimentation de bétail dépend des pâturages naturels et de l’eau. Le 
cheptel peut parcourir de grandes distances depuis la ferme pour se nourrir. En été, les 
troupeaux montent sur les montagnes et en hiver en descendent, et se déplacent dans 
les endroits plus chauds. Pendant toute l’année, les animaux paissent sur les pâturages 
naturels sauf en hiver où l’animal peut recevoir des céréales. Les ressources 
fourragères naturelles représentent plus de 10 millions d'hectares.  
Pour assurer à la population humaine la fourniture de produits d’animaux sains, il faut 
contrôler la qualité et la sûreté des fourrages consommés. 
 
I.2.2 Les contaminations environnementales au Kazakhstan et les sources 
de pollution potentielles 
 
Certains endroits en Asie Centrale sont contaminés par des composants 
toxiques comme les radionucléides, métaux lourds et polluants organiques permanents 
(POPs) (Faye and Sinyavskiy, 2008; Konuspayeva et al., 2011a).  
Le Kazakhstan est par endroits en situation de “crise écologique” à cause des 
activités anthropogènes (l’extraction des minéraux et métaux, déchets militaires, 
irradiation, agriculture intensive, etc.) (Konuspayeva et al., 2009) et des facteurs 
naturels (érosion, migration de criquets, etc.) avec tous les inconvénients comme la 
contamination de l’environnement, la diminution de la biodiversité et les dérèglements 
climatiques. 
 
I.2.2.1 Contaminations environnementales 
 
Figure 2 : Carte de l'écologie du Kazakhstan (Diacono, 2007). 
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La figure 2 représente la répartition des différentes sources de pollution et de 
contamination environnementale au Kazakhstan. Le tableau 2 met en avant les 
différents risques écologiques auxquels le Kazakhstan est soumis (Diacono, 2007).  
 
Tableau 2 : Risques environnementaux au Kazakhstan (Diacono, 2007). 
 
 
Ressources minières et industries 
Les matières premières minérales et les combustibles fossiles sont des 
ressources non renouvelables qui proviennent de gisements formés au cours de 
l'histoire géologique de la Terre et correspondant à un stock, par essence même, 
épuisable (Anonyme 9).  
Les ressources naturelles du sous-sol sont l’une des richesses principales du 
Kazakhstan qui le placent  au 6ème rang mondial des  réserves en ressources 
naturelles (Anonyme 10). Troisième puissance industrielle de la CEI, le Kazakhstan 
possède d’énormes gisements minéraux, un secteur agricole grandissant et innovant, et 
une industrie pétrolière et gazière arrivant à maturité qui ont donné au Kazakhstan une 
longueur d’avance sur ses voisins d’Asie Centrale au niveau économique (Service 
d'exportation agroalimentaire de Canada, 2007). Le Kazakhstan exporte ses ressources 
naturelles sur les marchés internationaux «à travers l'Iran par la mer Caspienne, à 
travers la Chine vers l'océan Pacifique et l'océan Indien ou vers l'Europe à travers la 
Turquie» (Anonyme 11). 
 
La métallurgie  
Au Kazakhstan, les mines de métaux ont beaucoup souffert de l'effondrement 
des relations commerciales après le démembrement de l'Union Soviétique. Grâce à des 
investissements étrangers, ce secteur montre des signes de reprise. Une demande 
stable en Asie orientale a aidé le secteur des métaux et des minéraux à remonter la 
pente (Service d'exportation agroalimentaire du Canada, 2007). 
L'industrie métallurgique est responsable de plus de 15% de la production 
industrielle totale du Kazakhstan, y compris 4,4% de la métallurgie lourde et 10,9% de 
la métallurgie légère (Anonyme 12). Le Kazakhstan exporte essentiellement les métaux 
ferreux et non-ferreux (35 %), et les produits minéraux (34 % du volume total des 
exportations). En 2009, le Kazakhstan a principalement exporté : des produits minéraux 
: 74 % et des métaux : 12,7 %. Les gisements minéraux sont superficiels et sont 
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exploités à ciel ouvert. Le complexe métallurgique du Kazakhstan comprend 
l'extraction, le raffinage et la fusion de différents métaux (Anonyme 13).     
Au total, 99 éléments des 110 de la table des éléments chimiques de Mendeleïev 
ont été  trouvés dans le sous-sol du Kazakhstan dont 70 sont exploités. On en extrait et 
utilise 60. Le pétrole, le gaz, l’uranium, le zinc, le tungstène, le borite, l’argent, le plomb, 
les chromites, le cuivre, les fluorites, le molybdène, l’or sont parmi les plus abondants. 
La richesse en minéraux et matières premières de la République du Kazakhstan 
comprend 5004 gisements, pour une valeur estimée à environ 46 trillions USD. 
À l’échelle mondiale, le Kazakhstan est le plus grand producteur de tungstène, et 
selon ses stocks et ses réserves de plomb et du fer, il est au premier rang mondial. Il 
est également parmi les premiers rangs pour ses réserves mondiales d’uranium : 50% 
des réserves de l’ex-URSS et entre 15-19% des réserves mondiales d’uranium, selon 
diverses estimations (Anonyme 14 ; Panin, 2002).  
Le pays est le deuxième producteur selon les stocks des minerais phosphoriques 
et de chrome (30% des réserves mondiales), de zinc et d’argent. Le Kazakhstan 
occupe le troisième rang, après les Emirats Arabes Unis et l'Ukraine, en termes de 
réserves de minerai de manganèse (25% des réserves mondiales totales), et la 
septième place au plan de l'extraction. Quatrième producteur mondial pour le 
molybdène, cinquième réserve mondiale de cuivre, huitième pour les stocks totaux du 
minerai de fer (16,6 milliards de tonnes) après le Brésil, l’Australie, le Canada, les États-
Unis, l’Inde, la Russie et l’Ukraine, le Kazakhstan se place aussi parmi les vingt plus 
grands producteurs mondiaux de fonte et d'acier. Parmi les pays de la CEI, le 
Kazakhstan est le troisième plus grand producteur d'acier brut et fini, après la Russie et 
l'Ukraine. Il dispose également de réserves conséquentes de métaux rares comme le 
bismuth, cadmium, béryllium, osmium, gallium et des métaux précieux : l’or, d’autres 
minerais rares ainsi que des diamants (Anonyme 12). La production du cuivre raffiné 
atteint le volume de 3 millions de tonnes, et celle du titanium à 11 000 tonnes (Anonyme 
7).  
Plus de 100 gisements de charbon sont exploités sur le territoire du Kazakhstan. 
Il est aussi riche par les réserves des matières premières chimiques : des gisements les 
plus riches des sels potassiques et autres, des borates, des dérivés du brome, des 
sulfates, des phosphorites, diverses matières premières pour l’industrie de peinture et 
de vernis. Les réserves énormes de pyrite dans les minerais polymétalliques permettent 
d’organiser largement la production de l’acide sulfurique et d’autres produits chimiques 
(Anonyme 10).  
Les industries métallurgiques sont localisées dans les différentes régions du 
pays. La métallurgie du cuivre est développée dans le Centre (Balkhach, Jezqazghan 
mines et usines métallurgiques, etc.) et dans l'Est du Kazakhstan (Deep). L’industrie du  
plomb et du zinc dans l'Est (Oust-Kamenogorsk, l'Irtych) et le sud du Kazakhstan 
(Tekeli et Chymkent). Celle de  l'aluminium dans le nord (mine de bauxite à Arqalyk, 
production d'alumine et d'aluminium à Pavlodar). L’industrie du fer est localisée dans la 
région de Koustanaï et de Karaganda. Citons également le chromite (région Aqtöbe) et 
le minerai de manganèse (Manguychlak, Zhezdy), le cuivre (dans la partie centrale et 
l'Est du Kazakhstan), les minerais de nickel (Mugodzhary), or, titane, molybdène et 
autres métaux de base, les phosphates (dépôts Karataou et la région Aqtöbe), sels de 
sodium et de potassium (mer d'Aral, Balkhach, etc.), le charbon et le lignite (Karaganda, 
Ekibastouz).   
L’industrie chimique comprend la production de sels de sodium et de potassium, 
de phosphate pour les engrais (Zhambyl, Chymkent, Aqtöbe), les engrais azotés 
(Karaganda), l'acide sulfurique (Chymkent, Oust-Kamenogorsk, Balkhach), basée sur 
l'utilisation des ressources locales de matières premières minérales (phosphate de 
roche, sel), et les déchets de la métallurgie ferreuse et non ferreuse (coke et de dioxyde 
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de soufre) (Anonyme 13).  C’est dire l’importance des ressources minières dans le pays 
ainsi que des industries fournisseuses de déchets de toute nature, soit autant de 
sources potentielles de pollution. 
L’exploitation de ces ressources n’est pas sans conséquences sur 
l’environnement. 
Une des activités les plus polluantes est celle des centrales électriques 
alimentées en charbon de mauvaise qualité (Diacono, 2007). L'installation des 
industries métallurgiques durant la période soviétique a contribué à de hauts niveaux 
d'émission de CO2 et à des taux élevés de contamination des rivières du pays par les 
métaux lourds et autres substances toxiques (Brummel, 2008). Les fumées émises par 
les industries contiennent certains dérivés de métaux lourds qui sont ainsi libérés dans 
le milieu extérieur. Entre 1990 et 1999, les émissions dans l'atmosphère ont été 
réduites de moitié (de 4 à 2 millions de tonnes), ce qui a été principalement dû à la 
réduction des activités industrielles. La récente reprise de ces activités avec le 
développement de la coopération entre l'Etat kazakh et des firmes étrangères a 
entraîné une hausse constante des émissions. En 2003, la quantité totale de rejets de 
substances polluantes provenant de sources stables dans l'atmosphère était de 2,9 
millions de tonnes (dont 0,7 sous forme solide). Les émissions avaient augmenté de 
19% par rapport à 2002 (Ministère de  l'environnement de la République du 
Kazakhstan, 2007).  
Les techniques d’exploitation minière utilisent des méthodes archaïques. La 
pollution atmosphérique est également la conséquence de l'augmentation annuelle du 
parc automobile et de l'utilisation d'une essence au plomb. Les rejets provenant de 
sources mobiles (transports principalement) sont importants : il y aurait eu 1190 milliers 
de tonnes rejetées dans l'atmosphère en 2003 (Ministère de l'environnement, de la 
République du Kazakhstan, 2007). Environ 22 milliards de tonnes de déchets industriels 
ont été accumulés sur le territoire du pays. Le volume annuel de déchets industriels 
toxiques augmente constamment. La majorité des déchets produits ne sont ni recyclés, 
ni réutilisés, ils sont abandonnés sur le territoire (Esekin et al., 1998) (Figure 2). Une 
vaste partie du territoire est donc sacrifiée, rongée par l'accumulation des déchets 
toxiques, dans des décharges, des carrières abandonnées ou des forages. Les 
problèmes de pollution des sols par les substances toxiques s'aggravent avec 
l'accroissement de l’activité industrielle. Les principaux polluants des sols sont les 
métaux lourds et les substances chimiques toxiques.  
Même s’il y a des signes de la préoccupation grandissante de l’Etat pour améliorer la 
situation (Brummel, 2008), les conséquences sur la population et l'environnement sont 
considérables et les études évaluant leur impact restent encore trop rares. 
 
Le secteur du pétrole et du gaz  
Le secteur industriel repose en grande partie sur l’exploitation du pétrole et du 
gaz qui représente 57 % de la production industrielle.  
Le Kazakhstan occupe le 11e rang mondial au niveau de ses réserves de pétrole 
(plus de 3% des réserves mondiales) et le  15e au niveau de réserves de gaz 
(Anonyme 14).  
Actuellement, le Kazakhstan occupe la deuxième place au sein de la CEI, après 
la Russie, en termes d'extraction des hydrocarbures non raffinés, y compris le gaz à 
condensat. Quant à l'extraction du gaz, le Kazakhstan est en troisième position après la 
Russie et l'Ouzbékistan (Anonyme 12).   
Le Kazakhstan possède plus de 160 gisements dont le volume total de 
ressources monte à 2,8 milliards de tonnes de pétrole et 1,7 billions de mètres cubes de 
gaz (Anonyme 7). 
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En 2010, l’extraction du pétrole et du condensé de gaz était de 79,6 millions de 
tonnes, du gaz 37,4 milliards de m3. Le volume journalier d’extraction du pétrole et du 
condensé de gaz est de plus de 200,000 tonnes. D’ici 2015, le pays produira jusqu’а 3 
millions de barils par jour. Le Kazakhstan entrerait alors dans le top 10 des pays 
producteurs mondiaux. En 2015, l’extraction se situerait à un niveau de 100 а 110 
milliards de barils, soit le 5ème rang mondial.  
Actuellement, 3 raffineries fonctionnent dans les villes de Pavlodar, Chymkent, 
Atyraou. Or, le Kazakhstan n’a pas de cycle complet de traitement profond de la 
matière première d’hydrocarbures. Le gouvernement travaille sur la modernisation et la 
rénovation des raffineries; les nouvelles productions innovantes sont en cours de 
construction. Le transport de pétrole et de condensé de gaz pour l’export est effectué 
par le biais des oléoducs (79%), chemins de fer (8%), transport maritime (13%).  
De l’extraction au stockage de cet or noir, différents produits chimiques et dérivés 
du pétrole sont alors rejetés dans le milieu naturel. En effet, l’exploitation de gisements 
pétroliers sous-marins et des autres champs pétrolifères situés sur la côte de la mer 
Caspienne, pose un problème écologique majeur dans cette région. Les eaux 
domestiques sont contaminées par le déversement des eaux souillées par cette 
industrie sur les zones côtières. En résultent des problèmes sanitaires importants 
(infections intestinales, nombreux cas de tuberculose chez les hommes) et de la perte 
de biodiversité. La production mondiale de caviar est assuré à 90% par les esturgeons 
de la mer Caspienne, mais la diminution de la pêche de ce poisson liée à la 
surexploitation d’une part et à la pollution de la mer d’autre part commence à poser des 
problèmes. De plus, depuis 25 ans, les habitants d’Atyrau (ville sur la côte Nord de la 
mer Caspienne) voient le niveau des eaux monter. Parfois le niveau de l’eau peut 
s’élevé de 2m 50 et inondé plusieurs zones (Diacono, 2007). 
 
Contamination radioactive 
 Le facteur le plus important de la pollution radioactive est le polygone de 
test nucléaire entre 1949-1989 (Panin, 2002). Les essais nucléaires ont représenté au 
total entre 470 et 486 bombes nucléaires (A et H) (30 au sol, 90 en altitude et 354 sous 
terre). Ces essais ont  contaminé une vaste partie du pays, soit une contamination 
équivalente à l’irradiation de Tchernobyl pendant 4 ans. Ces essais étaient concentrés 
au nord-est du pays dans le polygone de Semeï (Diacono, 2007). 
Il existe d’autres sites nucléaires : la base militaire nucléaire de Cary–Ozek, celle 
de Cary-Shagan ou encore aujourd’hui celle de Baïkonour, devenue base de lancement 
spatial. Concernant cette dernière, une étude publiée dans la revue Nature en 2005, a 
montré que depuis 40 ans ce dernier site et ses environs étaient pollués suite à la 
retombée des étages propulseurs et des réservoirs contenant de grandes quantités 
d'hydrazine qui ont été libérées dans l'atmosphère et sont retombées sur des milliers de 
kilomètres carrés. Or l'hydrazine est un gaz toxique. Les médecins constatent 
aujourd’hui qu'il y a deux fois plus de cancers dans la population des enfants que dans 
la moyenne de la population nationale. Les adultes se plaignent également de malaises 
qui semblent bien liés à la dispersion de ce gaz dans l'atmosphère (Giles, 2005).  
Le site principal de Semeï fut fermé en 1991, suite а un mouvement de 
protestation et la signature de pétitions avec le soutien de mouvements antinucléaires 
internationaux. Cette région a été cependant déclarée «zone écologique sinistrée», et 
l’agriculture y est interdite. Dans cette zone, qui n’est pas dépeuplée, la mortalité 
infantile est 10 fois plus élevée, et l’espérance de vie est diminuée de 15 ans par 
rapport au reste du pays. Il y a également une augmentation importante des 
avortements, de nombreux cas d’anémie et d’anomalies chromosomiques. Les résidus 
ou matériaux radioactifs de ce polygone ont été enfouis dans un tunnel en juillet 2000 
obstrué par l’explosion de 100 tonnes d’explosifs (conventionnels). Le Kazakhstan a 
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hérité également, lors de son indépendance, de 1400 ogives nucléaires russes. 
Aujourd’hui ces ogives auraient été restituées а leur propriétaire, mais le Kazakhstan 
possède encore de grandes réserves d’uranium militaire. 
En 1989, un nuage radioactif de 10 km de diamètre a été produit par un essai 
souterrain. Les autorités militaires du polygone informèrent immédiatement le 
gouvernement. Les Nations Unies furent informées également. Une enquête menée par 
les autorités soviétiques a abouti à la conclusion que « tout allait bien et que les 
maladies signalées étaient sûrement dues à la radiophobie et à l’alcoolisme, à une 
mauvaise alimentation ou à une pollution chimique » (Diacono, 2007).  
Des vastes territoires (21,5 mlns ha) sont occupés par des usines d’armements 
dans les régions d’Aqtöbe, Atyraou, Taraz, Zhezkazgan, Kyzylorda et à l’Est du 
Kazakhstan désormais contaminés (Artemiev et al., 2000). Le gouvernement soviétique 
utilisait le nucléaire à d’autres fins que des fins militaires. En 1974, une bombe de 140 
kT (mise à feu à 100 m sous terre) fut utilisée pour relier les rivières Tchagan et Achys 
par un canal afin d’améliorer l’irrigation de la région. L’explosion de cette  bombe 
projeta dans l’air des milliers de tonnes de roches et de poussières radioactives dont les 
retombées ont été 3000 à 4000 fois supérieures à la norme internationale. D’autres 
bombes atomiques furent utilisées pour creuser des cratères destinés à devenir des 
poubelles pour les déchets nucléaires. Ainsi, 37 cratères ont été créés, dont 17 près de 
la mer Caspienne. 
Un grand apport à la contamination radioactive est dû aux sources industrielles 
de radiation ionisante (Kadyrzhanov et al., 2002). Les déchets radioactifs sont des 
risques majeurs pour l’environnement. Au Kazakhstan on a 237.197.000 tonnes de 
déchets radioactifs. Au total, il existe 529 places d’enfouissement surtout localisées au 
nord et sud du pays. 
L’augmentation de la concentration des radionucléides dans de nombreux sites 
est un des problèmes radio-écologiques majeur du Kazakhstan.  Sept cent ressources 
naturelles sont contaminées par les radionucléides. Une contamination des eaux 
périphériques, des lacs de quelques territoires par des isotopes radioactifs de strontium 
et césium ont été observés. Les cavernes souterraines des explosions nucléaires 
utilisées comme des «sépulcres» pour enfouir des éléments radioactifs très dangereux. 
Quelques-uns d’entre eux sont localisés prés des grandes rivières (Cherepnin, 2000) ce 
qui a conduit à contrôler et limiter leurs utilisations pour l’irrigation agricole (Panin, 
2002).  
Le développement actif des industries d’extraction du pétrole et gaz, qui 
contiennent l’uranium, dans les régions d’Atyrau et Manguistau a amené à une 
contamination radioactive de zones adjacentes. Au total, 650 ha du territoire de ces 
régions ont été contaminés et 1,3 millions de m3 de déchets radioactifs sont stockés 
(Kadyrzhanov et al., 2002).  
L’exploitation de mines d’uranium au Tadjikistan et au Kirghizstan était 
importante pendant le période de l’Union Soviétique. La plupart de ces mines sont 
abandonnées. Certaines émanations radioactives continuent à se répandre, ce qui 
contamine les nappes phréatiques environnantes. Certaines de ces nappes phréatiques 
se jettent dans la mer d’Aral (Ouzbékistan et Kazakhstan) (Diacono, 2007). 
 
Agriculture et assèchement de la mer d’Aral 
Plus de 12 % de la superficie du pays est constituée de terres arables et moins 
de 1 % sont irriguées. L'agriculture est le deuxième secteur économique du pays. Les 
céréales kazakhes sont exportées dans plus de 25 pays à travers le monde (Anonyme 
12). Les principales cultures sont le blé, l'orge, le coton et le riz. Les exportations de blé 
constituent une source importante de devises étrangères au Kazakhstan; elles se 
classent au deuxième rang en importance, après les exportations de pétrole et de gaz, 
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et sont évaluées à 500 millions de dollars US par année (Service d'exportation 
agroalimentaire du Canada, 2007). Mais, la production de certaines cultures tient 
également une place importante dans la dégradation et la contamination de 
l’environnement au Kazakhstan et dans toute l’Asie Centrale. Dans la région du Sud 
Kazakhstan, la production de coton a nécessité d’importantes quantités d’engrais et de 
pesticides durant la deuxième moitié du 20ème siècle. En 2005, l’utilisation de certains 
pesticides a été interdite.  
Au début des années 1990, la quantité d’engrais chimiques et de pesticides 
employés dans les Républiques d’Asie centrale était 7 à 8 fois plus élevée que la 
moyenne de l’ensemble de la République Soviétique (Lahmar, 1997). L’irrigation 
massive et incontrôlée nécessaire aux cultures soviétiques de coton dans des régions 
quasi-désertiques a eu d’immenses impacts sur tout l’écosystème de la région de la 
mer d’Aral. Ainsi le prélèvement abusif d’eau sur les deux fleuves alimentant cette mer 
a engendré son assèchement. (Schaposhnikov et Prisnyi, 2001 ; Diacono, 2007). 
La mer d’Aral pour l’année 2008 a perdu plus de 75% de sa superficie et 90 % de son 
volume (Bosch et al., 2007 ; Usmanova, 2003). 
Le sel, le sable et les poussières se déplacent à des centaines de kilomètres 
transportant avec eux les résidus chimiques (hydrocarbure, phénols, substances 
synthétiques actives, pesticides organochlorés, métaux lourds) (Figure 2) (O’Hara et al., 
2000). 
Les conséquences sanitaires les plus importantes se situent à l’est de la mer 
d’Aral et au sud (jusqu’au nord du Turkménistan). Le climat dans la région est devenu 
plus continental et la désertification s’est intensifiée engendrant des tempêtes de 
poussières et la généralisation de la salinisation des terres. L’érosion éolienne a détruit 
80% des zones de pâturages du Kazakhstan. La faune sauvage a quasiment disparu et 
des impacts sur les populations locales sont visibles. En effet, le sel et la poussière 
provoquent des maladies respiratoires et des cancers de la gorge et de l’œsophage. 
L’eau potable étant de mauvaise qualité, les populations sont victimes de typhoïde, de 
paratyphoïde, d’hépatite et de dysenterie (Lahmar, 1997).  
 
Face à ce constat pour le moins alarmant, c’est dire l’ampleur des risques de 
pollution dans le pays et l’importance d’une vigilance des autorités et des chercheurs 
pour évaluer ces risques, pour les animaux d’élevage et pour les consommateurs des 
produits animaux. 
 
De tout ce qui précède, il apparait que les polluants majeurs au Kazakhstan sont 
des métaux lourds, les pesticides et les radionucléides. Dans la partie suivante, les 
propriétés physico-chimiques de chaque polluant sont décrites. 
 
I.2.2.2 Les métaux lourds  
 
On appelle métaux lourds les éléments chimiques métalliques  ou dans certains 
cas métalloïdes caractérisés par une masse volumique élevée, supérieure à 5 grammes 
par cm3. Quarante et un métaux correspondent à cette définition générale auxquels il 
faut ajouter cinq métalloïdes (Anonyme 15). Ils présentent tous une certaine toxicité 
pour l'homme. Seules les propriétés de cinq d’entre eux sont décrites ici car le Pb, le 
Cd, le Cr, le Cu et le Zn abondent dans les endroits pollués du Kazakhstan et sont 
dangereux  pour la santé des populations. Cd et Pb sont les métaux lourds les plus 
toxiques pour l’homme Les métaux lourds contrairement à d’autres composés toxiques, 
ne sont pas dégradables et tendent à s’accumuler dans les organismes exposés. 
L’exposition chronique des populations à de très faibles quantités peut conduire au 
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développement d’effets nocifs pour la santé (IARC, 1994 ; WHO, 1995; Satarug and 
Moore, 2004 ; IARC, 2006) 
 
Plomb 
Le plomb, du latin plumbum est un métal, gris, habituellement trouvé en petite 
quantité dans la croûte terrestre. Il n’a ni goût ni odeur caractéristique. Le plomb est 
naturellement présent en moyenne à 0,002% dans la croûte terrestre (36e élément de 
la croûte terrestre), généralement sous forme peu soluble. Des dérivés inorganiques 
sont présents dans les eaux, les sédiments, les sols, l’atmosphère et éventuellement en 
microtraces chez les organismes vivants. Il en existe plusieurs isotopes stables dans la 
nature, le Pb208 étant le plus abondant d’entre eux. La masse moléculaire moyenne de 
cet élément est de 207,2. Comme c’est un métal mou résistant à la corrosion et ayant 
un point de fusion bas (327°C), on s’en est servi abondamment depuis l’époque des 
Romains. Par conséquent, il est fort répandu dans tout l’environnement 
(Recommandation Canadien pour la qualité du sol : Plomb, 1999).  
L'utilisation du plomb est directement liée à la métallurgie. La révolution 
industrielle a entraîné de nouvelles utilisations massives et une augmentation 
exponentielle de son exploitation depuis un siècle. Pendant la première moitié du siècle, 
le plomb a été utilisé dans l'industrie, l'imprimerie et les peintures. Dans la seconde 
moitié du siècle, l'utilisation dominante est liée aux carburants automobiles, le plomb 
étant rajouté à l'essence comme antidétonant (Miquel, 2001). Cette utilisation est 
prohibée en France depuis 2000 mais le plomb est encore largement utilisé dans 
l'essence au Kazakhstan. Les principaux émetteurs de plomb, après la circulation 
automobile, sont les industries métallurgiques et les usines d'incinération des déchets 
(batteries ou accumulateurs en fin de vie). De nombreux progrès ont été faits en Europe 
grâce au tri des déchets et à l'épuration des effluents industriels, ce qui n’est pas le cas 
au Kazakhstan. . 
Les autres activités entraînant des apports de plomb sont son utilisation dans 
l’émail de la vaisselle en céramique, les activités artistiques ou artisanales, l’utilisation 
pour la protection contre le rayonnement, le décapage d’objets peints et la rénovation 
entraînant la production de poussières ou de vapeurs de peinture.   
 
Effets toxiques du plomb sur la santé  
Le plomb est un toxique cumulatif aux effets nocifs sur la santé, se faisant le plus 
sentir chez les fœtus, les nouveau-nés, les enfants de six ans ou moins et les femmes 
enceintes. La dose journalière tolérable pour le plomb est de 3,6 μg/kg de poids 
corporel. Le plomb peut pénétrer dans l'organisme humain par inhalation de vapeur de 
plomb ou de poussières (oxyde de plomb); par ingestion, qu'il s'agisse du plomb 
d'abord inhalé et ingéré à la suite des processus d'épuration pulmonaire, ou du plomb 
ingéré directement avec les aliments ou avec les poussières se trouvant sur les mains 
ou les objets portés à la bouche notamment chez le jeune enfant ; par voie cutanée 
(exposition professionnelle) ou par transmission à travers le placenta.  
Internationalement, les teneurs en Pb sont largement réglementées. La valeur limite 
dans l'eau est de 25μg/l dans l'Union Européenne (UE), 10μg/l par l'OMS et 15μg/l aux 
USA (AFSSA, 2006).  
Chez l’adulte, environ 10 % du plomb ingéré est absorbé dans l’organisme. Les 
jeunes enfants absorbent de 40 à 53 % du plomb ingéré avec leurs aliments. 
L'absorption digestive du plomb augmente avec la vitamine D, les régimes riches en 
graisses ou carencés en calcium, phosphore et en fer. Chez l’enfant, on a évalué à 30 
% le taux d’absorption gastro-intestinale du plomb contenu dans le sol et les 
poussières. La proportion de plomb présente dans l’atmosphère qui est absorbée dans 
les poumons par les adultes varie de 30 à 50 %. 
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L’intoxication au plomb s’appelle saturnisme, maladie décrite pour la première 
fois par le physicien Grec Hippocrate (en l’honneur du nom grec de la planète Saturne, 
l’ancien symbole du plomb). Chez l'adulte, le saturnisme désigne l'ensemble des 
manifestations de l'intoxication par le plomb. Chez l’enfant, le risque d'intoxication 
saturnique est plus élevé car il est lié à l'absorption digestive des dérivés du plomb plus 
importante que chez l'adulte. Chez les enfants dont la plombémie est comprise entre 
500 et 700 µg/l, des troubles neurologiques moins sévères sont souvent observés : 
diminution de l'activité motrice, irritabilité, troubles du sommeil, modifications du 
comportement, stagnation du développement intellectuel. Les principaux organes cibles 
du Pb sont : le sang, le système nerveux, les reins, la rate, le foie et, les os (80-95%). 
Le plomb est responsable d'atteintes neurologiques. En cas d'intoxications massives, 
l'effet neurotoxique du plomb peut se traduire par une encéphalopathie convulsivante 
pouvant aller jusqu'au décès. En cas d'intoxication moins sévère, on a observé des 
troubles neurocomportementaux et une détérioration intellectuelle. Le plomb bloque 
plusieurs enzymes nécessaires à la synthèse de l'hémoglobine. Ces effets sanguins 
aboutissent à une diminution du nombre des globules rouges et à une anémie. La demi-
vie biologique approximative du plomb est de 16 à 40 jours dans le sang et à peu près 
de 17 à 27 ans dans les os. Le plomb est principalement (75 %) éliminé dans les urines. 
15 à 20 % du plomb sont éliminés dans les fèces. Le plomb est également excrété dans 
la salive, dans la sueur, dans les ongles, dans les cheveux (Picard, 2002 ; Cecchi, 
2008 ; Recommandations canadiennes pour la qualité des sols : Plomb, 1999). 
Le plomb a été classé dans le groupe IIIB des substances possiblement cancérogènes 
pour l’homme (données insuffisantes chez l’homme, validité limitée des preuves chez 
les animaux). Il n'a pas été mis en évidence de surmortalité par cancer dans les 
populations humaines exposées au plomb bien qu’il ait été impliqué dans la 
carcinogenèse, la mutagenèse et la tératogenèse chez les animaux expérimentaux (Al-
Alawdi, 2008).  
   
Cadmium 
Le cadmium est un élément assez rare. Il est réparti uniformément dans la croûte 
terrestre, où sa concentration moyenne serait de 0,15 à 0,2 mg/kg. Le cadmium est un 
métal blanc argenté, brillant mais qui se ternit; il est malléable et ductile. Dans la nature, 
on le trouve sous forme de divers composés minéraux et de complexes de chélateurs 
naturels; les composés organocadmiés, extrêmement instables, n’ont pas été détectés 
dans le milieu naturel. 
Il se manifeste presque toujours à l’état divalent (Cotton et Wilkinson, 1972). On 
rencontre en général le cadmium à l’état de sulfure, ou greenockite, et il est souvent 
présent comme impureté dans le minerai de zinc appelé sphalérite (ZnS). Ce métal sert 
surtout en électroplastie pour la protection d’autres métaux ou alliages contre la 
corrosion. Il est largement employé dans la fabrication d’alliages à bas point de fusion, 
de cuivre à faible teneur en cadmium et comme composant des baguettes de soudage 
ou de brasage. Parmi les produits nécessitant un apport moindre en cadmium, on cite: 
les fongicides, les pigments, les stabilisants pour le plastique, les barres de commande 
et les écrans de protection des réacteurs nucléaires, les luminophores des écrans de 
télévision, les accumulateurs au nickel/cadmium, les huiles à moteur et les activateurs 
pour la vulcanisation du caoutchouc (Riihimaki, 1972 ; Int. Agency for Research, 1993). 
Annuellement de 4000 à 13000 tonnes de cadmium sont rejetées dans l’environnement. 
Ce sont les déchets industriels et les ordures ménagères qui constituent les principales 
sources de pollution par le cadmium. Les fortes concentrations de cadmium dans l’air 




Effets toxiques du cadmium sur la santé 
Le cadmium (Cd) est l’un des métaux les plus toxiques. Les principales causes 
d'exposition au cadmium sont l'alimentation et le tabagisme. L’homme qui fume 20 
cigarettes par jour absorbe près de 1μg cadmium chaque jour (Järup and Åkesson, 
2009). Le cadmium est transporté dans le sang via l’hémoglobine ou les 
métallothionéines. Il se concentre surtout dans le foie, les os et les reins, mais 
également dans le pancréas, la glande thyroïde ou les testicules. Le cadmium est 
stocké dans ces organes, ou il se fixe sélectivement aux métallothionéines (Bisson, 
2011). 
L'absorption d'une faible quantité de cadmium (15-30 mg) est suivie de troubles 
gastro-intestinaux (nausées, vomissements, diarrhées). Ces troubles peuvent, dans les 
cas sévères, se compliquer d'une déshydratation grave. Des empoisonnements aigus 
au cadmium ont été produits par l’inhalation de fumées ou de poussières (d'un diamètre 
inférieur à 5 microns) à des concentrations supérieures à 200 microgrammes par m3. 
Une exposition de façon plus ou moins prolongée peut provoquer rapidement un trouble 
pulmonaire grave. La concentration admissible de cadmium dans le sang est de 5 µg/l. 
On a relié l’ingestion chronique de cadmium avec la maladie itaï-itaï, observée au 
Japon. Les symptômes, qui se manifestent le plus souvent sont les mêmes que ceux de 
l’ostéomalacie (ramollissement généralisé des os). A haute concentration, il peut induire 
le cancer de la prostate (Perry et al., 1979), des mutations, la dysplasie et la mort 
fœtale (Al-Alawdi, 2008). Le risque de cancérogénicité des sels de cadmium est avéré. 
Des résultats positifs ont été obtenus chez certains animaux (le rat, mais pas la souris 
et le hamster...). La Communauté européenne a décidé de classer le sulfate et l'oxyde 
de cadmium comme cancérogènes « probables » par inhalation pour l'homme et le 
sulfure de cadmium comme cancérogène « possible » pour l'homme. Les hormones 
sexuelles et l’ingestion de calcium, de protéines ou de vitamine D, de zinc et de 
sélénium peuvent modifier la toxicité du cadmium. Les principales voies d'élimination du 
cadmium sont l'urine, les fèces et les phanères. L'accumulation du cadmium 
s'effectuant principalement dans les reins, cet organe est considéré, de ce fait, comme 
un organe «cible» (Järup and Åkesson, 2009 ; Bisson, 2011).  
L’Organisation mondiale de la santé a recommandé une dose hebdomadaire tolérable 
temporaire de 0,4 à 0,5 mg par personne (OMS, 1972).  
 
Cuivre 
Le cuivre (Cu) est un constituant de la croûte terrestre, présent dans le sol sous 
forme de minéraux (surtout de cuprite, malachite). Les principaux minerais de cuivre 
sont les sulfures, les oxydes et les carbonates. Le cuivre est connu, extrait et utilisé par 
les humains depuis plus de 5 000 ans. C’est probablement le deuxième élément le plus 
important, après le fer, en ce qui concerne son utilité pour les humains. Les tuyaux de 
cuivre sont très répandus en plomberie, particulièrement pour les systèmes 
d’alimentation en eau domestique. Le cuivre est utilisé pour la production de fil 
électrique et dans la fabrication d’alliages comme le laiton et le bronze. Il est aussi 
employé pour l’électro-placage, en photographie, pour les toitures, comme catalyseur 
dans l’industrie chimique et pour l’élimination des mercaptans dans le raffinage du 
pétrole. Le cuivre est beaucoup utilisé dans les préparations de pesticides (fongicides et 
agents antimicrobien), en particulier pour le traitement du bois et des sources 
d’approvisionnement en eau potable et en eau destinée à des fins récréatives (Santé 
Canada, 1992).  
Les valeurs de références ou limites de qualité pour la concentration du Cu dans 
l'eau sont de 2mg/l pour l'UE et l'OMS, 1,3mg/l pour le Canada et 1mg/l pour les USA 
(AFSSA, 2006). 
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Le cuivre est un élément essentiel de l’alimentation des mammifères et il est 
nécessaire à de nombreuses réactions enzymatiques (Faye et Bengoumi, 1994). La 
carence en Cu entraîne divers troubles cliniques, comme l’anémie, la neutropénie et 
des perturbations de la formation des os. 
Selon l’Organisation mondiale de la santé l’apport quotidien de 0,5 mg/kg de 
poids corporel de Cu n’est pas dangereux pour la sante humaine (OMS, 1973). 
 
Effets toxiques du cuivre sur la santé 
L’absorption de doses importantes (plus de 15 mg) de cuivre a des effets nocifs 
sur la santé. Les cas d’intoxication aiguë par le cuivre sont rares chez les mammifères 
supérieurs, car le cuivre est un émétique puissant. Parmi les espèces domestiques, le 
mouton est particulièrement sensible à l’intoxication au cuivre. Chez les humains, la 
toxicité aiguë du cuivre se manifeste surtout dans des cas d’ingestion accidentelle; ses 
symptômes sont les suivants : goût métallique dans la bouche, nausée, vomissement, 
douleur épigastrique, diarrhée, jaunisse, hémolyse, hémoglobinurie, hématurie et 
oligurie. Dans les cas graves, les selles et la salive peuvent prendre une couleur verte 
ou bleue; dans la phase terminale, il y a anurie, hypotension et coma précédant la mort. 
Le cuivre s’accumule surtout dans le cerveau, le foie et les reins. Le Centre 
international de recherche sur le cancer (CIRC) n’a pas évalué le pouvoir cancérogène 
du cuivre, ni des composés du cuivre (Santé Canada, 1992). 
 
Zinc 
Le zinc est un élément abondant qui constitue à peu près 0,004 % de la croûte 
terrestre. La forme minérale la plus commune du zinc est la sphalérite (ZnS), qui est 
souvent associée aux sulfures de certains autres éléments métalliques tels que le 
plomb, le cuivre, le cadmium et le fer. Le zinc se rencontre aussi sous forme de 
calamine (ZnCO3) dans les sédiments carbonatés; les autres formes du zinc sont 
habituellement des produits d’oxydation de la sphalérite (Santé Canada, 1979). 
L’utilisation de zinc est répartie entre un grand nombre d’industries. L’oxyde de 
zinc sert à la fabrication de peinture, de caoutchouc, de rayonne, de fils, d’encres, 
d’allumettes et de produits chimiques; la «poussière» de zinc est utilisée en imprimerie 
ou pour teindre les tissus, purifier les graisses, ou cémenter les métaux dans des 
procédés métallurgiques; Le zinc laminé est utilisé dans les pièces ornementales et les 
batteries; les accessoires de plomberie, les accessoires d’automobiles, dans l’industrie 
du moulage en coquille. Des sels de zinc servent également à la préparation d’agents 
de conservation du bois et de pesticides. 
Le zinc est un élément essentiel pour tous les organismes vivants, y compris 
l’homme. Des protéines et des enzymes renfermant du zinc participent à tous les 
aspects du métabolisme, entre autres à la réplication et à la traduction du matériel 
génétique. Aux États-Unis, l’apport quotidien recommandé (RDA) est de 15 mg/jour 
pour un adulte de (National Academy of Sciences, 1974). 
Les symptômes généraux d’une carence en zinc chez les humains, sont le retard 
de croissance, l’hypogonadisme, l’anorexie, la léthargie, la cécité nocturne, la faiblesse 
du système immunitaire, le ralentissement de la guérison des blessures, l’eczéma et 
l’acné (Santé Canada, 1979). 
 
Effets toxiques du zinc sur la santé 
Aucune toxicité d’origine alimentaire, ou professionnelle (Papp, 1968) n’est citée. 
Des effets tératogènes ont été signalés chez le mouton. Une rupture du métabolisme du 
cholestérol, et une altération des réactions immunitaires sont rapportés chez l’homme. 
(Santé Canada, 1979).  
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I.2.2.3 Les pesticides 
L’usage des  Pesticides organochlorés a été très largement répandu dans tous 
les pays de l’ex-URSS. Ces composés sont très rémanents et ont une capacité élevée 
d’accumulation dans la chaine alimentaire. De ce fait, ils présentent un danger élevé 
pour les organismes vivants.  
Un pesticide est une substance utilisée en agriculture pour lutter contre les 
organismes nuisibles. Selon leur effet sur différents types d’organismes nuisibles, on les 
classe dans les groupes suivants : les insecticides, les fongicides, les herbicides, les 
zoocides, les acaricides, les rodenticides, les bactéricides, les alguicides, etc. Ils sont 
devenus une partie intégrante de la technologie agricole moderne (Shubina et  
al., 2009). A l’échelle mondiale, du fait des volumes utilisés, les herbicides (50-55 %) 
sont en 1ère place, suivis des fongicides (35-38 %) et des insecticides (5-8 %).  
Les pesticides utilisés actuellement sont classés par leur composition et leurs 
propriétés chimiques : les pesticides organochlorés, les dérivés halogénés 
polycycliques et les hydrocarbures aromatiques, les pesticides organophosphorés, les 
carbamates, les pesticides azotés. Le nombre de pesticides connus et utilisés est 
supérieur à 1500 (Boltina and Zaets, 2006). Chaque année près de 2,5 millions de 
tonnes de pesticides sont utilisés par l’agriculture mondiale (Van der Welf, 1996). 
Ces dernières années, la quantité moyenne de pesticides utilisés au Kazakhstan 
a augmenté de façon brutale et on répertorie actuellement plus de 250 produits 
différents (Rashitova, 2009).  
 
Propriétés physico-chimiques des pesticides organochlorés 
Les Pesticides Organochlorés (POC) sont des composés organiques, obtenus 
par la chloration de différents hydrocarbures insaturés. Les POC se caractérisent par 
une faible solubilité dans l’eau, mais une solubilité élevée dans les solvants organiques, 
très résistants à la dégradation biologique, chimique et photolytique.  
 
Le DDT 
Le dichlodiphényltrichloroéthane (DDT) a été synthétisé pour la première fois en 
Allemagne en 1873 par Othmar Zeidler et ses propriétés insecticides ont été 
découvertes par Paul Miller en 1939. Pendant la Seconde Guerre Mondiale le DDT était 
utilisé pour lutter contre le pou de corps (Pediculus humanus), vecteur du typhus 
épidémique. Il est aussi bien utilisé pour démoustiquer les zones contaminées par le 
paludisme. Le DDT a été largement appliqué sur différentes cultures agricoles (Liliana, 
2007). 
Le DDT a plusieurs noms commerciaux : Arkotine, Bosan Supra, Citox, 
Clofenotane, Dedelo, Dykol (Moldavie), Detox, Deoval, Dodat, Dicophane (Moldavie), 
Estonate, Gesarol, Gyron, Neocid, Zerdane, Zeidane (France) (Anonyme 16).  
La semi-volatilité des DDT et de ses isomères (DDD et DDE) favorise leur 
dispersion dans l’atmosphère et le transport à longue distance. Ils sont toxiques et 
persistants dans l’environnement (7-38 ans) (Boltina and Zaets, 2006). Cette 
persistance confère au DDT toutes les propriétés nécessaires pour se bioconcentrer 
dans les organismes. Comme tous les POC, il est soluble dans la plupart des solvants 




Le hexachlorocyclohexane (HCH) a été synthétisé pour la première fois en 1825 
par Michael Faraday par photochlorination du benzène (Liliana, 2007). 
L’hexachlorocyclohexane (HCH) est connu aussi sous les noms de benzène-
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hexachloride (BCH) et 1,2,3,4,5,6- hexachlorocyclohexane. Le HCH a plusieurs noms 
commerciaux : Gammexane,-666, Dolmix, Gexane, Hexyclan, Hexylan, Kotol, TBH, Tri-
6, Hexachloran, Hexablan (Anonyme 16).  
Les isomères gamma et delta ont été isolés au début du XXème siècle par Van 
der Linden, d’où le nom commercial « lindane » de l’isomère gamma. Lindane désigne 
le produit pur à 99,5% en gamma-HCH, les 0,5% restant étant constitués d’autres 
isomères du HCH, en quantités variables selon le procédé utilisé. γ-HCH est le seul 
isomère qui a une grande activité insecticide (Liliana, 2007). Le lindane est modérément 
soluble dans l’eau, mais très soluble dans différents solvants organiques (benzène, 
acétone). Les vapeurs du lindane sont incolores et dégagent une odeur de moisi. Le 
lindane et l’isomère alpha sont classifiés comme des composés volatiles.   
Le HCH et le DDT sont deux pesticides abondamment fabriqués et utilisés 
pendant les années 1940-1970 en Union Soviétique. L’utilisation du DDT pendant cette 
période était de 320 000 T (Li et MacDonald, 2005).  
Selon les recommandations des Organisations Internationales et du Ministère de 
la Santé de l’URSS, en 1970 l’utilisation du DDT a été interdite. Mais, la production et 
l’utilisation du DDT ont continué jusqu'à 1981. Le DDT a été produit et utilisé très 
largement (53 000 T en 1980 et 40 800 T en 1985) en URSS pendant les années 1950-
1980 (Li et al., 2004).  
Le Kazakhstan a signé en 2001, puis ratifié en 2007, la Convention de Stockholm 
interdisant ou restreignant l’usage de certains pesticides dont le DDT (Nurzhanova, 
2009). En 2001, un projet mondial pour l’environnement parrainé par la Convention de 
Stockholm a estimé à 1500 tonnes la quantité de pesticides périmés au Kazakhstan. En 
2007 le Parlement du Kazakhstan a ratifié les conventions de Rotterdam et Stockholm. 
Le lindane a été interdit en 1990 dans les pays de l’ex-URSS (Liliana, 2007). 
Parallèlement à leurs effets bénéfiques pour  la défense des cultures et la 
protection des récoltes, les pesticides expriment en sourdine leurs effets néfastes sur la 
santé humaine et environnementale (Lemaire et al., 2004).  
Avec l’augmentation des rendements, il a des inconvénients comme le 
développement des résistances des pathogènes aux pesticides, l’accumulation du 
pesticide dans la chaine alimentaire, la dégradation des sols par l'action des pesticides 
qui finissent par conduire à la production de fruits et légumes de moindre qualité. En 
effet, la plupart des quantités utilisées de pesticides n'atteignent pas le ravageur visé et 
passent dans l’environnement. Après 6 heures d’introduction, 90% des pesticides se 
volatilisent et peuvent être diffusés par l’air. Comme résultat, on obtient un grand 
nombre d’intoxications des organismes non visés (les insectes utiles comme les 
pollinisateurs, les oiseaux) jusqu'à leur disparation totale (Boltina and Zaets, 2006 ; 
Mawussi, 2008).  
 
Les effets toxiques des pesticides sur la santé 
Le premier pesticide synthétique était accessible à partir des années 1940, mais 
les informations sur les impacts des pesticides sur l’environnement et la santé humaine 
ne sont survenues qu’au début des années 1960. Les pesticides peuvent passer dans 
l’organisme humain par l’ingestion des aliments et l’eau, la respiration et le contact 
cutané  (Van der Werf, 1996).  
Il n’y a pas de pesticides non toxiques pour l’homme. Les effets des pesticides 
ne seront jamais univoques. Les principaux groupes à risque sont les personnes âgées, 
les malades avec un système de défense immunitaire diminué, et les enfants (Boltina 
and Zaets, 2006). Les personnes les plus fréquemment victimes d’intoxications aiguës 
par les pesticides sont bien sûr les agriculteurs, qui manipulent et appliquent ces 
pesticides sur leurs cultures (Anonyme 17). 
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Plusieurs chercheurs mettent sur le même pied les effets des pesticides et des 
éléments radioactifs sur la santé de la population. L’OMS estime à trois millions par an 
le nombre de personnes contaminées, et près de 30 000 décès. La plupart dans les 
pays en voie de développement (FAO, 1994 ; Anonyme 18).  
 
Les intoxications aiguës 
Le délai qui sépare l'exposition au pesticide et l'apparition des symptômes est 
relativement court, de quelques heures à quelques jours. 
Les dérivés organochlorés induisent tout d'abord des troubles digestifs 
(vomissement, diarrhée) suivis par des troubles neurologiques (maux de tête, vertige) 
accompagnés d'une grande fatigue.  
Les dérivés organophosphorés et les carbamates provoquent des troubles 
digestifs avec hypersécrétion salivaire, nausée, vomissement, crampes abdominales, 
diarrhée profuse. Des troubles respiratoires, cardiaques et neuromusculaires sont 
observés. La mort survient rapidement par asphyxie ou arrêt cardiaque. Un antidote 
spécifique existe pour cette catégorie de produit : le sulfate d'atropine qui neutralise 
rapidement les effets toxiques (Anonyme 16). 
 
Les intoxications chroniques  
Les atteintes dermatologiques (rougeurs, démangeaisons, urticaire) sont très 
fréquemment observées, touchant les bras, le visage et des lésions sévères au niveau 
des régions génitales apparaissent. Plus de 10% de composants toxiques ne s’éluent 
pas dans la fibre de coton et peuvent provoquer des maladies graves de la peau et des 
réactions allergiques (Anonyme 18). Les pesticides peuvent endommager le système 
immunitaire (Anonyme 19). Les atteintes neurologiques (fatigabilité musculaire, baisse 
de la sensibilité tactile) peuvent se produire. Les organophosphorés entrainent à long 
terme des céphalées, de l'anxiété, de l'irritabilité, de la dépression et de l'insomnie, 
alliés parfois à des troubles hallucinatoires. Certains provoquent une paralysie, comme 
les dérivés mercuriels ou arsenicaux. Les organochlorés peuvent augmenter le risque 
de maladie comme la leucémie. Les atteintes du système cardiovasculaire (les 
phénomènes de palpitation et de perturbation du rythme cardiaque) et du système 
respiratoire (les bronchites, rhinites et pharyngites) ont été observées. Quelques types 
de pesticides peuvent être reprotoxiques (l'infertilité, la délétion croissante de 
la spermatogenèse). Les pesticides franchissent la barrière placentaire et ont une 
action tératogène sur l'embryon avec des inconvénients comme l’accouchement 
prématuré, les avortements et les malformations de l'appareil génital du garçon 
(Anonyme 16). Au cours de l’année 2000, plus de 250 composants ont été constatés 
comme  prédisposant des perturbations du système endocrine (LeBlanc, 1995). 
Certains pesticides peuvent augmenter des risques de maladie de Parkinson (Anonyme 
20).  
Les cancers de la prostate, des testicules et du cerveau sont plus fréquents 
pendant une intoxication chronique. Un taux élevé de ces types de cancer a été 
observé chez les agriculteurs (Kelce et al., 1995). Par exemple, la plupart des 






I.2.3 Transfert de polluants dans la chaine alimentaire  
 
I.2.3.1 Métaux lourds 
Une fois émis dans l’écosystème, les métaux lourds se distribuent dans tous les 
compartiments de la biosphère : air, eau, sol et végétaux. Les particules en circulation 
dans l'air après leur émission par les activités humaines et les sources naturelles sont 
dispersées ou incorporées dans l'eau de pluie, le sol et sur la surface des plantes 
(Miquel, 2001). Il y a une relation directe entre les niveaux de déposition atmosphérique 
et la distribution en métaux lourds dans la chaîne sol - alimentation animale - lait. 
(Vidovic, 2005 ; Voutsa et al., 996). Ces contaminants peuvent être transmis à l’Homme 
(Simsek et al., 2000). Des corrélations directes ont été observées entre les 
concentrations dans l'air et le sol d'éléments toxiques (Cargianno et al., 2005). 
  
Contamination du sol 
Plusieurs cas de contamination du sol par des métaux lourds ont été constatés 
(Ellen et al., 1990 ; Atta et al., 1997 ; Steinnes et al., 1997). Par exemple, le sol des 
cultures d’orange en Floride contient 10-20 fois plus de cuivre (He et al., 2005). Sur les 
sites anciens des explosions nucléaires au Kazakhstan le sol est gravement pollué par 
le plomb et le cadmium (Kenesariyev et al., 2008). 
Si le métal est soluble, il contamine les nappes phréatiques et/ou les plantes ; s’il 
est insoluble, il ne contamine que le sol (Miquel, 2001). La mobilité et l’accessibilité des 
éléments traces sont contrôlés par plusieurs processus chimiques et biochimiques (He 
et al., 2005). Le plomb est surtout abondant dans les horizons de surface du sol (0 à 20 
cm) de par son affinité avec la matière organique. La teneur des éléments traces dans 
le sol dépend de la distance de la source de pollution et de la zone de prélèvement 
(Krishna et Govil, 2007 ; Bhatia et Choudhri, 1996). Simsek et al. (2000) ont permis de 
montrer que les teneurs en plomb sont supérieures en zones industrielle et routière par 
rapport aux zones rurales. Des relations entre le niveau de contamination des plantes et 
la distance à la source de pollution ont également été trouvées (Farmer et Farmer, 
2000 ; Nan et al., 2002). Pruvot et al. (2006) ont trouvé des teneurs en Cd et en Pb 
considérablement plus élevées dans les sols et dans les produits cultivés (blé, maïs, 
légumes) de la zone polluée. 
Le sol est un vecteur de contamination des eaux, plantes, invertébrés et 
animaux. Les chameaux coupent les herbes avec leurs dents ce qui peut réduire 
l'ingestion de terre. Cependant, dans les milieux vétérinaires, il a été rapporté que des 
quantités considérables de sol ont été retrouvées occasionnellement dans des 
estomacs pendant des interventions chirurgicales (Jurjanz, 2008). Hargreaves et al. 
(2011) ont montré le transfert de Hg, Se, Cd, Cu, et Zn du sol aux invertébrés. 
 
Contamination des eaux 
Les substances toxiques dans le sol peuvent également contaminer les eaux à 
cause d’affouillement du sol par les pluies. Ainsi, les eaux périphériques du site des 
essais nucléaires Azgyr (Kazakhstan) sont contaminées par le Pb et le Cd (Kenesariyev 
et al., 2008). Les milieux aquatiques sont très sensibles aux éléments traces en raison 
de leur  bioaccumulation dans la chaîne alimentaire. Le cadmium se concentre chez les 
phoques et les marsouins ; le plomb, le zinc, le cuivre se concentrent surtout chez des 
mollusques ce qui est plus dangereux pour les hommes régulièrement consommateurs 
(Mc Aloon et Mason, 2003).  
Les concentrations en métaux lourds dans les sols sont beaucoup moins 
importantes que dans les sédiments. Les sédiments du Lac Balkyldak ont été fortement 
contaminés par les métaux lourds (Ullrich et al., 2007). Dans tous les poissons péchés 
sur la côte égyptienne de la Mer Méditerranée, le contaminant dont les teneurs sont les 
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plus élevées est le zinc (>57 mg/kg), suivi par du chrome, cuivre, du plomb et du 
cadmium. Les teneurs de certains de des métaux lourds varient selon l’espèce de 
poisson (Abdallah, 2008).  
Les mêmes résultats ont été obtenus pour des poissons de la Mer Caspienne. 
Dans tous les poissons, la concentration en zinc a été la plus élevée, suivie par le 
cuivre, le sélénium, le manganèse et le cobalt, cependant les quantités de Cd et Pb 
étaient relativement faibles (Anan et al., 2005).  
Des faibles concentrations en cuivre, zinc, cadmium et en plomb ont été 
mesurées dans du caviar frais (Wang et al., 2008). 
 
Contamination des plantes 
Le transfert des métaux lourds du sol aux plantes est une étape importante dans 
l'accumulation des éléments toxiques le long de la chaîne alimentaire. Il existe de 
nombreux facteurs qui influencent l’accumulation des métaux dans la plante, comme le 
stade de croissance (Miquel, 2001), la concentration des éléments traces dans le sol et 
le pH du sol (Peralta-Videa et al., 2009).  
Le transfert des métaux dans la chaine alimentaire dépend de la barrière « sol- 
plante» qui s’altère quand la concentration de métal dépasse les limites critiques, 
spécialement pour les métaux toxiques comme le plomb et le cadmium (Cai et al., 
2009). La contamination du sol par le cadmium  augmente son absorption par les 
plantes, et son passage dans la chaine alimentaire (Quarshie et al., 2011). Les céréales 
peuvent absorber les éléments toxiques du sol contaminé par leurs racines, et même 
absorber ces toxiques par la surface de leurs feuilles (Liu et al., 2005). 
Certaines plantes accumulent des métaux lourds alors que d'autres plantes ne le 
font pas. En conséquence, les plantes qui se développent sur un sol contaminé peuvent 
être des sources importantes en éléments toxiques dans la chaine alimentaire (Swarup 
et al., 2005). Dans ces conditions, le cadmium et le plomb peuvent être transférés du 
sol aux plantes en quantités non négligeables (Liu et al., 2005; Li et al., 2007). On a 
ainsi rapporté des taux élevés de métaux lourds dans de nombreux produits 
alimentaires végétaux poussant sur des sols contaminés : blé et maïs de printemps 
(Panin, 1998 ; Bolshakov et Galper, 1998 ; Nan et al., 2002 ; Sarsenbayev et al., 2002), 
pommes de terre (De Pieri et al., 2006), choux et céleri ((Yang et al., 2011), riz (Li et al., 
2005 ; Chaney et al. 2004 cité par par Peralta-Videa et al., 2009). La consommation de 
légumes contaminés est notamment une source importante de cadmium chez les 
hommes (Millis et al., 2004). Mais on observe une forte variation selon le type de 
plantes et les saisons (Brekken et Steinnes, 2004). 
Les plantes qui constituent la base de la chaine alimentaire, peuvent ainsi 
transporter les polluants jusqu’à un niveau plus haut de cette chaine.  
 
Contamination des organismes animaux 
On peut constater l’accumulation d’éléments toxiques dans les organismes 
vivants à d’autres niveaux de la chaine alimentaire aussi bien parmi la faune sauvage 
que domestique. Laskowski et Hopkin (1996) ont montré par exemple que chez le 
serpent (H. aspersa) l‘essentiel (43%) du plomb est accumulé dans les tissus mous. 
Milton et al. (2002) ont montré une corrélation entre la teneur en plomb des plantes et 
des sauterelles Chorthippus brunneus. Le risque de saturnisme est confirmé chez un 
grand nombre d’oiseaux avec de fortes concentrations en plomb dans les tissus jusqu’à 
trois fois supérieur à la norme (Miquel, 2001). En Croatie, dans les reins de cerf et de 
sanglier, la concentration en cadmium était respectivement comprise entre 2,3 et 5,9 
ppm, et entre 3,5 et  21 ppm (Bilandžić et al., 2009). Taggart et al. (2011) ont rapporté 
que la concentration en plomb chez le cerf et le sanglier était plus élevée chez les 
individus ayant résidé dans la zone minière.  
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L’accumulation de ces éléments potentiellement toxiques chez le bétail par 
consommation de fourrage contaminé est un risque réel (Lopez et al., 2003; Chhabra et 
Singh, 2005 ; Diacono, 2007 ; Cai et al., 2009). Dans l’est du Kazakhstan où est 
localisée l’industrie métallurgique, la contamination des plantes et des tissus animaux 
par le plomb, le cadmium et le zinc a été observée (Farmer et Farmer, 2000). Près des 
mines, une concentration significative du plomb a été observée dans le sang de vaches 
et mouton (Rodríguez-Estiva et al., 2012). Lopez et al. (2000) ont observé une 
accumulation de plomb, de cadmium, de cuivre et de zinc  chez les vaches et les veaux 
pâturant dans des zones contaminées. Près du four de fusion du plomb et de zinc à 
Guizhou, en Chine, où la teneur en cadmium  était 10 fois plus élevée que les normes 
chinoises pour le sol et les fourrages, les concentrations en cadmium et en plomb dans 
les reins de bovins provenant de ces zones polluées, étaient respectivement 97% et 
32% plus élevées par rapport aux Standards de la Sécurité Alimentaire de Chine (Cai et 
al., 2009).  
 
Contamination du lait et des produits laitiers 
Le lait et les produits laitiers peuvent être également contaminés et avoir des 
effets nocifs quand ils sont consommés en grande quantité. Dey et Swarup (1996) ont 
montré des relations entre les teneurs en plomb dans le lait du bétail et dans leur 
alimentation. Des analyses de lait produit par des vaches pâturant le long d'un axe 
routier et près d’une source de pollution ont montré des teneurs en éléments traces 
élevées, d'autant plus lorsque le trafic routier était important (Simsek et al., 2000 ; 
Bhatia et Choudhri, 1996 ; Farmer et Farmer, 2000 ; Cai et al., 2009). Ainsi, dans le lait 
de vache, la teneur en plomb était en moyenne de 0,0013 ppm en zone rurale (Licata et 
al., 2003) et de 0,25 ppm en zone non industrielle (Swarup et al., 2005). Il n y a que très 
peu d'études menées à ce sujet pour le lait de chamelle. La concentration en plomb 
dans le lait de vache ne doit pas dépasser 0,1 ppm selon les standards kazakhs pour la 
consommation humaine. Elle est fixée à 0,05 ppm en Allemagne et en Hollande. Des 
niveaux très variables de contamination ont été trouvés lors d’études précédentes 
effectuées au Kazakhstan. Des niveaux très élevés de l’ordre de 0,53 ppm 
(Konuspayeva et al.., 2008c) ont été rapportés mais aussi de plus faibles comme 0,025 
ppm (Meldebekova et al., 2008). L'espèce animale n'a pas d'influence sur les teneurs  
en plomb  alors qu'il y a une petite influence saisonnière (Konuspayeva et al.., 2008a). 
Les teneurs en plomb Pb dans le shubat sont très faibles par rapport à celles mesurées 
dans le lait. 
Concernant le cuivre, les teneurs mesurées dans le lait de chamelle de fermes 
kazakhes étaient sensiblement proches de celles normalement admises (Meldebekova 
et al., 2008).  
Peu de données existent sur la contamination du lait de chamelle au Kazakhstan 
par le cadmium. La teneur maximale citée dans la littérature est de 0,035 ppm de Cd 
dans le lait de vache (Fursov et al., 1985), mais sont aussi citées des valeurs  plus 
faibles, de l’ordre de 0,07x10-3 ppm (Tripathi et al., 1999 ; Vidovic et al., 2005).  
Une étude menée par Saitmurova et al. en 2001 dans la région située prés de la 
mer d’Aral, a montré que le lait de chamelle et le shubat  produits dans cette zone du 
Kazakhstan pouvaient contenir 0,1 ppm de cadmium. 
La présence du zinc dans le lait est normale et fait partie de la composition 
naturelle du lait. Néanmoins, il devient gênant lorsqu’il est en excès. Ainsi, la FAO a 
déterminé que la teneur normale en zinc  dans le lait de vache était de 3 à 6 ppm. 
Néanmoins, certains auteurs ont mesuré des teneurs en zinc  dans le lait de vache de  
zones industrielles, routières et rurales respectivement de : 5,01 ppm, 4,49 ppm et 3,77 
ppm (Simsek et al., 2000), ou encore de 3,177 ppm (Tripathi et al., 1999) et de 2,016 
ppm (Licata et al., 2003). Ces résultats ne montrent pas d’excès de zinc dans le lait de 
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vache quelque soit le niveau de contamination de l’environnement. Au Kazakhstan, 
Meldebekova (2008) a mesuré 5 ppm dans le lait de chamelle et le shubat. 
 
Le cas du cuivre est similaire à celui du zinc, à savoir que c’est un élément 
naturellement présent dans le lait, dont les teneurs normales pour le lait de vache sont 
comprises entre 0,1 et 0,4 ppm (FAO, 1998). Simsek et al. (2000) ont observé que le 
lait produit par les vaches en zone industrielle contenait en moyenne significativement 
plus de cuivre que celui des vaches en zone routière et rurale, respectivement 0,96 
ppm, 0,58 ppm et 0,39 ppm. Ces résultats mettent en évidence l’impact des activités 
humaines sur les teneurs en cuivre dans le lait de vache, qui dans un environnement 
industriel et routier deviennent supérieures aux teneurs normales. Cependant d’autres 
auteurs ont obtenu des résultats extrêmes tels que Licata et al. (2003) qui ont trouvé 
une teneur moyenne en cuivre  dans le lait de vache de 0,00198 ppm, soit une valeur 
très faible par rapport aux teneurs normalement admise. 
On observe donc une grande variabilité dans les valeurs observées et relevées 
dans la littérature. Cette variabilité n’est pas le seul fait des niveaux de contamination. 
En effet, pour les différentes espèces animales, la biodisponibilité, l’absorption, la 
mobilité, l’accumulation et l’excrétion d’un élément ne sont pas comparables, et même 
si la quantité ingérée est  comparable, la composition du lait ne le sera pas. Parfois, 
chez les animaux de même espèce, le métabolisme des éléments est différent au 
niveau génétique (Coni et al., 1996).  
 
Contamination des hommes 
Tous ces éléments toxiques s’accumulent dans l’organisme humain via la chaine 
alimentaire. Chez les habitants situés près de l’ancienne zone des essais nucléaires, un 
taux élevé de plomb et de cadmium  a été mesuré dans le lait des femmes allaitantes et 
leur sang, en relation avec la consommation des aliments contaminés (Kenesariyev et 
al., 2008).  
L’ingestion de plomb et de cadmium ou autres métaux lourds peut avoir une 
conséquence sérieuse sur  le métabolisme et le stockage du Fe, vitamine C et autres 
nutriments essentiels, ce qui conduit à la diminution des défenses immunitaires, un 
retard de croissance intra-utérin, avec des facultés psycho-sociales affaiblies  et des 
incapacités associées à la malnutrition (Lyengar et Nair, 2000 cité par Liu et al., 2005), 
augmentation de cancer gastro-intestinal (Turkdogan et al., 2003 cité par Liu et al., 
2005) et réduction de la durée de la vie humaine de 9-10 ans (Lacatusu et al., 1996 cité 
par Liu et al., 2005).  
Dans ce contexte, un grand nombre de scientifiques s’accordent à penser que 
l’étude des expositions aux métaux lourds est aujourd’hui nécessaire (Barbera et al., 
1993 ; Schuhmacher et al.,1993 ; Ikeda et al., 1996 ; Raghunath et al., 1997). 
 
I.2.3.2 Pesticides 
Malgré l’interdiction d’utiliser certains des pesticides autrefois largement 
répandus dans les zones agricoles, la plupart d’entre eux demeurent présents dans 
notre environnement. Comme ces composés chimiques sont liposolubles et persistants, 
on observe une bioaccumulation de ces composés dans les tissus adipeux des 
organismes vivants et à la bio magnification par la chaine alimentaire, avec comme 
résultat, un niveau de contamination très élevé chez les super-prédateurs (Behrooz et 
al., 2009 ; Lutter et al., 1998). Ainsi, les carnivores et piscivores situés en bout de 
chaîne concentrent des doses de pesticides pouvant atteindre 10 000 fois celles des 




La contamination de l’air 
Emis par des entreprises chimiques de production de pesticides (Bailey, 2001 ; 
Barber et al., 2005) ou répandus lors de traitement des cultures agricoles (Chevreuil et 
al., 1996), les pesticides organochlorés (POC) se distribuent dans l’atmosphère. Dans 
l’air, les POC peuvent se dégrader, se redistribuer, se transporter et retourner sous 
forme de précipitations sur le sol ou dans les eaux de surface. Les concentrations du 
DDT, l’un des POC les plus utilisés jusqu’à son interdiction, détectées dans l’air en 
Europe varient entre 0,004-0,116 ng/m3 (UNEP, 2003). 
Les sédiments contaminés du fond de la Mer d’Aral ont été disséminés sur les 
vastes territoires par les vents forts. Ce qui a causé une augmentation de la 
concentration en DDT et des autres polluants organiques (POP) dans le sol, l’eau et 
dans la chaine alimentaire (Erdinger et al., 2004).  
 
La contamination du sol 
Après le lessivage de sols par les précipitations, les pesticides migrent dans les 
rivières. Certains facteurs influencent la pénétration et la dispersion dans les sols 
comme la nature du pesticide, le régime hydrique, la perméabilité et le pH du sol 
(Ronchi et al., 2008).  
Le lit de la mer d’Aral, est désormais en grande partie à découvert, vaste 
étendue de sable où les tempêtes font rage plus de 90 jours par an, emportant de 15 à 
75 millions de tonnes de sable chargés de pesticides sur 250 km à la ronde (Anonyme 
22). Selon les propriétés du sol, le DDT migre en moyenne à 75-100 cm de profondeur. 
Le pp-DDE, le β-HCH et le γ-HCH sont les plus fréquemment détectés dans le sol et à 
des taux souvent supérieurs aux autres pesticides chlorés (Battu et al., 2005). Le sol 
reste un milieu très important pour le transfert de pesticides dans les chaînes 
alimentaires. Une fois localisées dans le sol, les substances dangereuses sont 
dispersées et migrent dans l’aquifère (Gałuszka et al., 2011).  
 
La contamination de l’eau  
Des études ont montré que les pesticides organochlorés peuvent migrer dans les 
systèmes aquatiques à travers l’interface air-eau. Ce sont d’abord les eaux 
continentales qui sont contaminées par transfert à partir des sources où ils sont ensuite 
acheminés vers les océans (Jantunen et Bidleman, 1998). Chaque année, la mer 
Caspienne reçoit 140 millions de tonnes de polluants. Le taux moyen de pesticides par 
litre dans la partie nord, notamment celle du delta de la Volga, est de 44 mg/l (Anonyme 
22 ; Moore et al., 2003). 
Ces composés sont très peu solubles dans l’eau (Smith et Gangolli, 2002). Des 
concentrations élevées de POC ont été trouvées dans les eaux de la région arctique 
(>55 ng/l de HCH). Des teneurs en lindane 0,40 μg/l ont été mesurées dans l’eau 
potable d’Istanbul (Aydin et al., 1999). 
Des concentrations élevées de POC ont été mesurées dans les eaux du Danube 
et du Prut en Roumanie (UNEP, 2003). Le DDT et le HCH ont été également détectés 
dans les eaux potables, l’eau de pluie et les rivières de l’Ukraine (Tsvilihovskii et al., 
2004 cité par Liliana, 2007). A St. George Bay (Canada), le PCB a été détecté dans la 
pluie, la rivière, la mer et les sédiments (Harding et al., 1997). Le lindane est le plus 
fréquemment détecté dans l’eau (Liliana, 2007). Les sédiments absorbent les 
composants chimiques qui passent dans l’écosystème aquatique (Maёnpaa et al., 
2003). Des concentrations élevées de DDT (63-260 μg/kg) ont été mesurées dans les 
sédiments des rivières indiennes (Guzzella et al., 2005). Les valeurs de la concentration 
DDT dans les sédiments du lac Oural en Russie variaient entre 0,02 et 64,5 μg/kg 
(UNEP, 2003). Des valeurs considérables de POC ont été constatées dans les 
sédiments des rivières Pearl et Haihe de Chine (1,9 -19 ng/g de HCH et 0,3-80 ng/g de 
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DDT) et dans les sédiments près de la côte (0,1-44 μg/kg) (Wang et al., 2003, Yang et 
al., 2005). 
La rétention des POC dans l’eau et les sédiments donne lieu à une 
contamination à long terme des milieux aquatiques et notamment des espèces 
animales et végétales qui vivent dans les eaux (Yehouenou et al., 2006).  
 
La contamination des végétaux 
Couvrant les plantes, les pesticides s’y fixent (de quelques semaines à quelques 
mois) grâce à leurs propriétés électrostatiques et leur capacité d’absorption. Une partie 
peut être éliminée par le vent et la pluie. Certains restent sur les feuilles alors que les 
pesticides hydrosolubles et liposolubles peuvent être absorbés par la racine ou la 
cuticule. Les concentrations élevées de HCB ont été détectés dans les feuilles de thé 
(Tanabe et Kunisue, 2007). 
Les résidus de POC ont été trouvés dans les racines des espèces végétales 
comme les carottes, les pommes de terre, les betteraves, dans des fruits et les légumes 
et autres produits qui font partie du régime alimentaire quotidien (Battu et al., 2005). En 
2008 au Kazakhstan dans certains échantillons de choux, de tomate et de carotte, des 
pesticides ont été détectés (Rashitova, 2009).   
Zohair et al. (2006) ont trouvé des résidus de HCB (0,001-0,0037 μg/kg) et de 
DDT (3,6-100 μg/kg) dans les carottes. La carotte est une variété qui bio-accumule 
fortement le lindane, le DDT et le HCB à partir du sol. Cette accumulation peut être due 
à de fortes concentrations des POC dans le sol, à l’importance des racines dans 
l’accumulation des polluants organiques ou à la forte teneur en carotène (substance 
lipophile) qui retient les POC (Miglioranza et al., 1999).Des teneurs élevées ont ainsi 
été mesurées dans des carottes (0,48 mg/kg) mais aussi dans des fruits (0,025 mg/kg) 
par Liliana (2007). Des études effectuées dans plusieurs pays ont montré que les POC 
sont présents à l’état de traces dans les céréales (le blé, le maïs, le tournesol), du fait 
de leur teneur en matière grasse (Bai et al., 2006). Selon un rapport de la Commission 
de Bruxelles en 2006, des pesticides étaient présents dans 49,5 % des fruits, des 
légumes et des céréales de l'UE, soit le chiffre le plus haut jamais atteint, mais 
seulement 4,5 % dépassaient les limites règlementaires (Anonyme 16). 
 
La contamination des animaux 
Les concentrations les plus élevées de DDT sont observées dans la viande, les 
fruits de mers et les produits laitiers (Jaga and Dharmani, 2003), alors que les 
concentrations dans les aliments d’origine végétale sont plus faibles (Wong et al., 
2005).  
Les pesticides peuvent s’accumuler dans les organismes aquatiques selon 
différents mécanismes: bioconcentration par l’absorption directe de l’eau ou des 
particules (ingestion) et bio magnification par consommation des nutriments aquatiques 
contaminés (Van der Oostaj et al., 1996).  
Les ΣDDT, Σ-chlordane et ΣPCB ont été détectés chez les principaux poissons 
et les invertébrés. Si, pour l’accumulation des ΣDDT, et des Σ-chlordane l’âge des 
organismes est important, pour le ΣPCB la position trophique est prioritaire (McIntyre et 
Beauchamp, 2007). L’âge et l’espèce jouent un rôle important sur la quantité de PCB 
dans les poissons (Harding et al., 1997). 
Les résidus de pesticides chlorés ont été trouvés dans les poissons de la rivière 
Ouémé (République du Benin) avec des teneurs comprises entre 0 et 1664 ng/g (Pazou 
et al., 2006). 
Tous les poissons de la Mer Caspienne contenaient des quantités faibles de 
composés toxiques à l’exception d’une espèce de poisson (vobla) de la région d’Atyrau 
(PCBs= 250 ng/g) (Hooper et al., 1997). Les niveaux des PCBs, DDTs, HCB, PCDFs et 
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PCDDs dans les tissus des anguilles sont corrélés avec le niveau de pollution des 
sédiments. Les composés organochlorés ont été déterminés chez 5 espèces 
d’esturgeons de la Mer Caspienne au Kazakhstan, Azerbaïdjan, Turkménistan et Iran. 
Les concentrations en DDT et ses métabolites étaient prédominants, suivi par les 
PCBs, CHLs, HCHs, HCB et dieldrin. Les concentrations de composés organochlorés 
chez le beluga (Huso huso) ont été les plus élevées. Les résidus de composés 
organochlorés étaient plus élevés dans les esturgeons provenant d’Azerbaïdjan et du 
Kazakhstan, et plus faibles au Turkménistan (Kajiwara et al., 2003).  
Les PCB et DDT ont été détectés dans le caviar de différents espèces (Wang et 
al., 2008).  
Les PCB et les pesticides organochlorés ont été déterminés dans l’huile et le foie 
de phoques Caspiens (Phoca caspica) (Kajiwara et al., 2002). Le polluant prédominant 
chez le phoque était le DDT (Watanabe et al., 1999). Les traces de DDT, DDE et 
d’autres résidus organochlorés ont été détectés chez les pingouins et phoques de 
l’Antarctique. 
L’huile de poisson obtenue à partir de poisson contaminé, qui est consommé en 
quantité non négligeable chez les enfants, présente un danger potentiel pour la santé 
(Smith et Gangolli, 2002). 
Dans la région du Golfe du St. Laurent (Canada), des concentrations de PCB 
non négligeables ont été détectées dans les différents niveaux de la chaine 
alimentaire : benthos, plancton, poisson (Dalcourt et al., 1992), mammifères marins et 
chez les humains (Harding et al., 1997).  
Les toxiques qui ont pénétré dans les végétaux sont transportés et arrivent dans 
l’organisme des animaux (volaille, bétail etc.), puis les produits toxiques passent très 
vite dans les œufs et dans le lait (Kan et Meijer, 2007). Une concentration faible des 
pesticides organochlorés a été observée dans les muscles des oiseaux au Canada 
(Braune et Malone, 2006). 
En Égypte où comme au Kazakhstan, la culture du coton est très importante, la 
contamination de carcasse des animaux par le DDT, l’HCH, le lindane, l’aldrin, le 
dieldrin et l’endrin a été mise en évidence. La viande de chameau était moins 
contaminée que celles des vaches ou des moutons (Sallam et Morshedy, 2008). Il faut 
rappeler ici que le P-Hexachlorocyclohexane a été largement utilisé comme insecticide 
chez les moutons au Kazakhstan (Hooper et al., 1998).  
 
La contamination du lait et des produits laitiers  
D’après Ronchi et al. (2008) les teneurs en pesticides chlorés dans le lait de 
vache varient selon la phase de lactation. L’état sanitaire de la mamelle, l’âge de 
l’animal, sa teneur en matière grasse ou encore le nombre de gestation influencent 
positivement les concentrations en  pesticides. Wong et Lee (1997) ont montré que 
certains pesticides organochlorés (dont le DDT et le lindane) pouvaient contaminer le 
lait du bétail 10 ans après leur interdiction. Des concentrations non négligeables de 
PCDD, PCDF, et PCB ont été déterminées dans le lait de chamelle. Les concentrations 
du DL-PCB dans deux échantillons d’Atyraou ont dépassé les Normes Européennes 
(Konuspayeva et al., 2011). Des pesticides organochlorés ont été détectés dans le lait 
de vache au Kazakhstan (Hooper et al., 1997).  
Le DDT et le HCH ont été détectés dans les laits en Roumanie (Hura et al., 
1999). Les recherches de Mallatou et al. (1997) sur les résidus de POC dans les laits et 
les fromages ont permis de mettre en évidence des valeurs élevées de p,p’-DDE 





La contamination humaine 
Dans le tissu adipeux humain, la demi-vie de DDT est de 7–8 ans (Wong et al., 
2005) et sa concentration augmente avec l’âge (Jaga et Dharmani, 2003). Les polluants 
les plus notables dans le sang maternel et le cordon ombilical sont les composés 
organochlorés, comme le HCB, le β-HCH, le pp-DDE et la dioxine (2,3,7,8-TCDD) 
(Erdinger et al., 2004). Les POP peuvent passer la barrière du placenta et être 
absorbés par le fœtus (Waliszewski et al., 2001 ; Wong et al., 2005). 
Au nord de la mer d’Aral (Kazakhstan), les teneurs sanguines en PCB, β-HCH 
et DDT et son dérivé DDE étaient plus élevés que celles  des enfants suédois 
(Ataniyazova et al., 2001 ; Erdinger et al., 2004; Jensen et al., 1997). Au Chukotka 
(Russie), les contaminations humaines par des composés organochlorés ont été 
démontrés, dues à la consommation de mammifères marins et à l’utilisation de 
pesticides (Sandanger et al., 2009).   
Les tissus adipeux des femmes accumulent certaines quantités de résidus de 
POP dès la naissance (Lutter et al., 1998). Pendant la lactation, le tissu adipeux 
maternel est mobilisé et les toxiques passent dans le lait (Jaga and Dharmani, 2003 ; 
Wong et al., 2005), ce qui tend à considérer le lait de femme comme un biomarqueur de 
l’exposition environnementale aux résidus organochlorés (Behrooz et al., 2009 ; 
Ataniyazova et al., 2001; Nadal et al., 2004 ; Lederman, 1996). Le DDE se lie aux 
lipides aussi, sa concentration dans le lait maternel est 6-7 fois plus élevé que dans le 
sang.  
Des doses très élevées  de DDT et HCH qui dépassent les normes de l’OMS de 
13-14 fois ont été mesurées dans le lait maternel de certaines régions d’Inde (Banerjee 
et al., 1997). Dans certains pays en d’Afrique, d’Asie, et d’Amérique Latine ayant une 
exposition récente au DDT et au DDE, les niveaux dans les tissus humains sont plus 
élevés qu’en Europe et qu’aux Etats-Unis (Jaga et Dharmani, 2003). Les concentrations 
élevées de DDT et ses dérivés dans le lait de femme ont été observés dans différents 
endroits du monde, au Zimbabwe (Hooper et al., 1997), au Mexique (Jaga and 
Dharmani, 2003), en Ukraine (Gladen et al., 1999), en Australie (Quinsley et al., 1995), 
en Tunisie (Ennaceur et al., 2008). Les PCB, et le HCH étaient prédominants dans le 
lait des femmes japonaises et le DDT dans les laits maternels au Vietnam, en Chine, au 
Cambodge, en Malaisie, le HCH en Chine, en Inde, et le HCB en Chine. (Tanabe et 
Kunisue, 2007). 
Les niveaux de contamination en HCB et en PCB d’enfants allaités au lait 
maternel étaient plus élevés que chez les enfants nourris avec du lait en poudre. La 
contamination par du DTT a été mise en évidence dans de nombreux échantillons de 
lait de femme au Turkménistan, au Tadjikistan et au Kazakhstan (Lederman, 1996).  
Une quantité élevée (10-120 pg/g lipides de 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-p-dioxine 
(TCDD), un toxique et un cancérogène puissant (Hooper et al., 1998 ; Lutter et al. 
(1998) et PCB (She et al., 1998) a été détectée dans le lait de femme des régions 
agricoles du Kazakhstan. Les sources de la contamination du lait de femme par des 
pesticides au Kazakhstan sont les suivantes : utilisation de pesticides dans l’agriculture 
cotonnière au sud de pays, consommation de poisson dans la région de la mer d’Aral 
qui est très polluée, et l’utilisation de PCB dans les zones industrielles (Hooper et al., 
1997). Il y a une différence significative du niveau des organochlorés, dont le DDT, 
entre les mères qui ont mangé du poisson une fois par semaine et celles qui en ont 





I.3. Les Bactéries Lactiques  
 
Les bactéries lactiques sont des procaryotes, hétérotrophes et chimio-
organotrophes. Ce peut être des bacilles ou des coques avec différents modes de 
groupement. Elles sont Gram positif, immobiles, anaérobies mais aérotolérantes, 
asporulées, oxydase et catalase négative bien que certaines espèces peuvent 
posséder une pseudocatalase. L’appellation «bactéries lactiques» concerne plusieurs 
genres et espèces de bactéries ayant des caractéristiques communes, dont la plus 
importante est leur capacité à fermenter les glucides en acide lactique. Les principaux 
genres bactériens lactiques sont pour les coques : Streptococcus, Lactococcus, 
Vagococcus, Enterococcus, Pediococcus, Aerococcus, Tetragenococcus, Leuconostoc 
et pour les bacilles : Lactobacillus et Carnobacterium (Dellaglio et al., 1994). 
 
I.3.1 Le rôle des bactéries lactiques  
Les bactéries lactiques sont des micro-organismes commensaux des hommes et 
des autres animaux. Ils sont ubiquistes, et colonisent aussi bien le système digestif, que 
les muqueuses et la peau. Les bactéries lactiques peuvent être des probiotiques qui, 
ingérées en quantité adéquate, ont des effets bénéfiques sur l’organisme de l’hôte. Les 
effets sont soit directs soit indirects. Bien qu’il existe quelques rares espèces 
pathogènes, elles sont généralement reconnues comme sûres  (Chukeatirote, 2003). 
Les probiotiques agissent en renforçant l’immunité et le maintien de la flore saprophyte 
du tractus digestif. Ils agissent particulièrement en inhibant les bactéries pathogènes, 
en neutralisant les produits toxiques comme l’indole, en améliorant la digestibilité de la 
ration alimentaire et en stimulant l’immunité (Chukeatirote, 2003 ; Roissart et Luquet, 
1994 ; Ravinder et al., 2007). Majii et al. en 2007 ont montré l’activité antiulcéreuse des 
produits laitiers contenant des probiotiques. Les probiotiques sont reconnus comme 
ayant un rôle dans le traitement des diarrhées inflammatoires et dans la prévention des 
affections respiratoires et des allergies. On leur prête aussi des effets bénéfiques dans 
la prévention des maladies cardiovasculaires (baisse du taux de cholestérol), des 
cancers et de l’ostéoporose (fixation du calcium) bien que ces hypothèses n’aient pas 
été démontrées cliniquement jusqu’à ce jour (Konuspayeva et al., 2003 ; Serikbayeva et 
al., 2005). 
 
I.3.2 Rôle des bactéries lactiques dans les produits fermentés  
Le terme de fermentation fait référence à l’ensemble des transformations 
biochimiques réalisées lors de la fabrication d’un aliment fermenté. C’est un 
métabolisme énergétique basé sur le transfert d’électrons d'un donneur (composé 
réduit à bas potentiel E°) à un accepteur (oxydant à potentiel E° supérieur de celui du 
donneur) par le biais de  réactions d’oxydoréduction séquentielles se déroulant dans les 
micro-organismes. Le plus souvent, le transfert d’électrons est couplé à la production 
d'ATP, par phosphorylation au niveau du substrat, et à la ré-oxydation du NADH, H+ en 
NAD+. Le qualificatif de la fermentation est souvent le nom du produit réduit. Dans la 
fermentation lactique, c’est le pyruvate qui est l'accepteur d'électrons, il est réduit en 
lactate. 
Le principal rôle des bactéries lactiques est donc d’acidifier le milieu à des 
niveaux de pH et d’acidité qui inhibent la croissance des flores microbiennes d’altération 
dont les flores microbiennes pathogènes responsables de toxi-infection alimentaires. 
L’inhibition des flores d’altération est aussi due à la production par ces bactéries de 
composés antimicrobiens comme les bactériocines et le peroxyde d’hydrogène. Le 
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métabolisme des bactéries lactiques provoque aussi des changements importants dans 
les propriétés organoleptiques et physico-chimiques de la matière première d’origine 
agricole qu’elle soit végétale ou animale. Ces transformations sont responsables de la 
texture (protéolyse, coagulation), de la couleur, de la saveur et de l’odeur des aliments 
fermentés. La fermentation lactique permet aussi d’élargir la gamme des produits 
comestibles en les détoxifiant, c’est le cas du manioc. Elle permet aussi d’améliorer la 
biodisponibilité des micronutriments. 
Les bactéries homofermentaires produisent essentiellement de l’acide lactique 
au cours de la fermentation à partir des glucides du lait et les bactéries 
hétérofermentaires, peuvent non seulement produire de l’acide lactique, mais aussi de 
l’éthanol, de l’acide acétique et du dioxyde de carbone. Une troisième voie de 
fermentation est celle des bifidobactéries dont le métabolisme est tout a fait particulier 
(Dellaglio et al., 1994). 
Dans de nombreux pays, surtout en zone rurale ou périurbaine, les aliments 
fermentés traditionnels sont produits à petite échelle, au sein de la famille ou dans des 
ateliers de petite taille. Mais ce type de produits est le résultat de fermentations non 
contrôlées qui peuvent conduire à une variabilité des productions finales et à la 
fabrication d’aliments contaminés mettant en péril la santé des consommateurs.  
Les productions d’aliments fermentés à plus ou moins grande échelle dans des 
installations industrielles mettent en jeu des starters dont la composition 
microbiologique est bien définie. Le starter peut être constitué d’une souche  ou de 
mélange de plusieurs souches de la même espèce ou d’espèces différentes. C’est le 
cas des produits laitiers fermentés comme le yaourt, les fromages, le kéfir, les légumes 
saumurés, les viandes, les salaisons. 
On distingue les ferments lactiques acidifiants, comprenant essentiellement des 
souches homofermentaires qui acidifient rapidement, et les ferments d’arômes avec 
plutôt des souches hétérofermentaires qui produisent des molécules aromatiques 
parfois très complexes (Lore et al., 2005). 
 
I.3.3 Les bactéries lactiques et les métaux lourds  
 
Deux notions doivent être précisées : la bioaccumulation et la biosorption. La 
bioaccumulation des polluants est l’absorption par les cellules vivantes tout au long de 
la chaîne trophique. Le polluant se transporte dans la cellule, s’accumule dans le milieu 
intracellulaire, traverse la paroi cellulaire et entre dans le cycle métabolique cellulaire  
(Malik, 2004). Au contraire, le biosorption est une absorption passive par des matériaux 
morts/inactifs Elle est indépendante du métabolisme cellulaire lié aux propriétés de la 
paroi des cellules.  
Les méthodes généralement utilisables (précipitation, floculation, échange 
ionique et filtration de la membrane) pour éliminer les métaux lourds en faible 
concentration dans un milieu sont déclarées comme coûteuses et peu efficaces. 
L’utilisation de la biomasse microbienne inactivée comme adsorbant (biosorption), a été 
suggérée comme alternative possible et économique pour l’élimination des métaux 
toxiques dans l’eau, Plusieurs travaux de recherches ont étudié la capacité de fixation 
des nombreux éléments (Al, Au, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Ni, Pb, Th, U, Zn) par 
différentes biomasses microbiennes comme les bactéries, les moisissures ou les algues 
(Volesky et Holan, 1995; Davis et al., 2003; Mehta and Gaur, 2005 ; Vijayaraghavan et 
Yeoung-Sang, 2008). Loutseti et al. en 2009 ont testé un biofiltre constitué  d’un 
mélange de micro-algues et  bactéries  séchées pour l’élimination de cuivre et de 
cadmium contaminants en faible concentration dans des déchets de galvanoplastie.   
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L’utilisation de la biomasse bactérienne est rendue possible en raison des 
propriétés de surface de la paroi bactérienne. Les groupements fonctionnels présents 
dans le peptidoglycane, les acides teichoïque et teichuronique chez les bactéries Gram-
positive et les phospholipides, les lipopolysaccharides chez les bactéries Gram-
négatives sont responsables de leur caractère anionique qui permet la fixation par la 
paroi cellulaire des métaux lourds sous forme cationique (Halttunen, 2007). Plus 
précisément on peut citer comme bases potentielles de la biosorption, les groupements  
carboxyles (Golab et Breitenbach, 1995), aminés (Kang et al., 2007) et phosphorylés 
(Mishra et al., 2010). Les exopolysaccharides ont aussi la capacité de fixer les métaux 
(McLean et al., 1992). Le taux de biosorption ne dépend pas que de la nature du cation 
métallique à fixer les ions métalliques. Il dépend aussi de l’espèce bactérienne dont les 
propriétés peuvent varier en fonction de son état physiologique lui-même en relation 
avec les conditions de croissance.   
Tunali et al. (2006) ont analysé l’interaction entre le Pb(II) et Cu(II) avec une 
souche de Bacillus sp. Ils ont pu mettre en évidence un mécanisme d'échange ionique 
au cours de la biosorption de ces ions métalliques.  
La capacité de sorption des souches microbiennes dépendent aussi du mode de 
préparation des biosorbants. Des études ont montré que la modification chimique de la 
paroi des bactéries augmentait la capacité de sorption. Des modifications structurelles 
liées à des modifications génomiques des souches produisent le même effet. A 
composition chimique équivalente, une surface d’échange plus grande permet de fixer 
d’avantage de métaux (Vijayaraghavan et Yeoung-Sang, 2008).  
Le rôle détoxifiant des bactéries lactiques a été l’objet de nombreux travaux. 
Concernant des polluants chimiques, il a été montré que les bactéries lactiques avaient 
la capacité de diminuer le taux de mycotoxines (El-Nezami et al., 1998; Hassanane et 
al., 2007), de cyanotoxines (Meriluoto et al., 2005) ainsi que celui des amines 
hétérocycliques (Turbic et al., 2002). Concernant les métaux lourds, il faut citer les 
travaux d’Halttunen et al. (2007a) pour le cadmium et le plomb.  
La cinétique de la sorption a été étudiée par de nombreux auteurs (Pardo et al., 
2003; Chojnacka et al., 2005; Komy et al., 2006; Lu et al., 2006). Tous ont montré que 
c’était un processus rapide qui survient pendant les premières minutes de contact entre 
la solution de métal et la biomasse. 
Concernant le rôle détoxifiant des bactéries lactiques dans les aliments 
fermentés, Dallak (2009) et Al Hashem (2009) ont mis en évidence le rôle protecteur du 
lait de chamelle contre les métaux lourds.  Pour Konuspayeva et al. (2008c), la teneur 
en plomb du shubat tendrait à diminuer après la fermentation lactique du lait de 
chamelle. 
Ibrahim et al. (2006) ont évalué l’interaction des bactéries probiotiques du lait de 
chamelle avec le cadmium et le plomb, tout d’abord in vitro, dans une étape initiale de 
criblage afin d’identifier les souches utiles pour la décontamination des métaux lourds 
dans les aliments et pour l’élaboration de modèles intestinaux. Ils ont caractérisé les 
isothermes de sorption du cadmium et du plomb chez Lactobacillus rhamnosus LC-705, 
Propionibacterium freudenreichii subsp shermanii JS et un mélange de bactéries 
lactiques utilisées dans l’industrie alimentaire. Les différences entre les souches et leurs 
combinaisons pour la capacité de fixation des métaux dans une gamme de 
concentration comprises entre 0,1 et 100 mg/l ont été évaluées à l’aide du modèle de 
biosorption de Langmuir. Les impacts du pH, du temps de contact et de la viabilité sur 
la capacité de fixation ont également été examinés. Toutes les souches et leurs 
combinaisons ont démontré une fixation efficace du cadmium et du plomb. La fixation 
des métaux semblait se produire instantanément et d’une manière dépendante du pH. 
Halttunen et al. (2007), ont travaillé avec une souche de Lactobacillus casei DSM20011 
native ou après modification chimique de sa surface (amination). Ils ont vu que l’As (V) 
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avait été éliminé d’une eau de consommation. L’élimination fut rapide, mais dépendante 
du pH et de la concentration en As (V). Le plus haut pourcentage d’élimination (38,1 ± 
9,0%) a été observé à la plus basse concentration de l’As (V) (100 µl/l) à pH 7. Le 
maximum de capacité d’élimination de l’As (V), calculé, était de 312 ± 68 µg d’As (V)/g 
de biomasse sèche. Les interactions entre l’As (V) et la souche semblaient faibles car 
l’arsenic a été relargué ultérieurement. Il a été possible d’éliminer l’arsenic fixé par un 
lavage des bactéries avec de l’acide nitrique et de l’hydroxyde de sodium 1,5 mM, 
indiquant que la fixation de ces deux métaux se situait en surface des cellules 
microbiennes. La surface des bactéries lactiques est chargée négativement ce qui 
permettrait la capture des cations.  
Arauz et al. (2008) ont étudié le rôle du sélénium contre la toxicité du cadmium 
dans les bactéries lactiques. La distribution de cadmium et du sélénium dans des 
différentes fractions de masse moléculaire a été obtenue par tamisage moléculaire. Les 
auteurs ont observé un effet antagoniste du sélénium qui diminue l’incorporation du 
cadmium au sein des bactéries dans les fractions de masse moléculaire supérieures à 
600 kDa.  
Les souches éliminatrices de métaux lourds de l’eau les plus efficaces sont 
Bifidobacterium longum 46, Lactobacillus fermentum ME3 et Bifidobacterium lactis Bd 
12. Le maximum de capacité d’élimination du cadmium et du plomb est de 54,7 mg/g et 
175,7 mg/g de biomasse sèche avec la souche Lb longum 46 (Halttunen, 2007). Les 
résultats de Halttunen et al. (2008), ont montré que la présence d’autres métaux 
cationiques et de bloquants des groupes carboxyle et phosphoryles réduisait 
l’élimination du Cd et Pb. Ces résultats suggèrent l’implication d’une interaction 
électrostatique dans l’élimination du Cd et du Pb. L’élimination à la fois du Cd et Pb est 
réversible, ce qui a été démontré par la récupération totale des métaux fixés sur les 
bactéries après un traitement de celles-ci avec des solutions diluées d'acide éthylène-
diamine-tétra-acétique (EDTA) et d’acide nitrique (HNO3). La capacité de résorption des 
deux biomasses testées a été diminuée après régénération des cellules par une 
solution 10mM d’EDTA et 15mM d’acide nitrique. Une diminution de la fixation à la fois 
du Cd et du Pb a été observée lorsque des bactéries modifiées chimiquement étaient 
comparés aux bactéries natives. Cependant, la fixation du Cd par la souche de Lb. 
fermentum ME3 a augmenté légèrement après méthylation des groupes carboxyles 
externes. En général, une fixation plus faible est observée après le traitement des 
groupes phosphoryles comparativement à la méthylation des groupes carbonyles. Les 
souches Lb. longum 46 et Lb. fermentum ME3 ont fixé 0,33 ±0,01 et 0,45 ± 0,01 mmol/g 
de Pb, respectivement. La fixation du Cadmium était plus faible, soit à 0,15 ± 0,01 
mmol/g par Lb. longum 46, et 0,10 ± 0,02 mmol/g par Lb. fermentum ME3.  
Au total, les résultats suggèrent l’implication de plusieurs mécanismes 
réversibles comme l’échange ionique et la précipitation du Cd et du Pb fixés  par les 
bactéries lactiques. L’observation des surfaces bactériennes par microscopie 
électronique à balayage (Photo5) réalisée sur les souches Lb. longum 46 et Lb. 
fermentum ME3 lyophilisées avant et après la fixation du Pb montre de larges dépôts 
de plomb visibles sur la surface de deux souches après fixation (B et D) tandis qu’il n’y 
a pas de Pb visible sur les micrographies de contrôle (A et C) indiquant que la fixation a 
lieu à la surface de la bactérie Cela signifie qu’il y a sans doute d’autres mécanismes 
que ceux de l’échange ionique, sans doute similaires au mécanisme en deux-étapes 
observé pour B. subtilis pour lequel la fixation commence par une réaction 
stœchiométrique entre les cations et les sites de fixation de surface, puis se termine par 
le dépôt du métal inorganique (Beveridge et Murray, 1980).  
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Photo 5. Image de microscopie électronique par transmission de Lb. longum 46 (A et 
B) et Lb. fermentum ME3 (C et D) lyophilisées avant et après la fixation du Pb (échelle 
barre 200nm). 
 
Selon, Halttunen (2007), le nombre de molécules absorbées ne dépassent pas le 
nombre de sites d’absorption. Tous les sites d'adsorption ont la même affinité pour les 
molécules adsorbées. Une molécule réagit à un seul site d’absorption et la fixation est 
un processus énergie-indépendant.  
Il a été montré que la fixation dépendait de la souche bactérienne et du pH (max. 
a pH 4-6) (Tunali et al., 2006; Deng et al., 2007; Senthilkumar et al., 2007). La fixation 
du cadmium et du plomb augmente à pH plus élevé. Ceci a été observé pour les 
bactéries comme Lactobacillus rhamnosus LC705 (Ibrahim et al., 2006), Lactobacillus 
plantarum, Micrococcus luteus (Seki et al., 2006), Bacillus subtilis (Fein et al., 1997), et 
Pseudomonas putida (Pardo et al., 2003), indiquant  la présence d’un mécanisme 
d’échange ionique (Halttunen, 2007). 
Ces données montrent que les métaux ont été fixés par des interactions 
électrostatiques avec les composants de la paroi cellulaire. Sur la paroi cellulaire de B. 
subtilis certains métaux cationiques comme le cuivre préfèrent se fixer aux groupes 
aminés neutres. Mais certains comme le plomb, entrent dans des complexes chargés 
négativement dans l’eau comme Pb(OH)3 et Pb(OH)4 et peuvent réagir 
électrostatiquement avec les groupes aminés chargés positivement (Beveridge and 
Murray, 1980).  
Dans plusieurs cas, les interactions se passent entre les métaux cationiques et 
les groupes anioniques de la surface cellulaire des microbes (Doyle et al., 1980).  
Les résultats d’essais  d'adsorption de métal indiquent que les deux types de 
sites carboxyles et phosphoryles contribuent à l'absorption des métaux. La stabilité 
des complexes métaux-surface est  suffisamment élevée lors des interactions métal - 
bactérie pour affecter les mobilités de métal dans de nombreux systèmes aqueux, et 
cette approche permet de faire une évaluation quantitative des effets des bactéries sur 
les mobilités des  métaux (Fein et al., 1997).  
Daughney et al. (1998) ont montré qu’il y avait des différences entre B. 
licheniformis et Bacillus subtilis dans les propriétés de surface cellulaire (concentration 
de sites de surface) et les métallo-affinités (les constantes de stabilité en absorption 
d’un métal). 
La fixation du Cd et Pb s’accroît avec l’augmentation de la concentration de la 
biomasse (Esposito et al., 2002; Ngwenya et al., 2003). Mais certaines études montrent 
au contraire, une diminution de la fixation avec l’augmentation de la concentration de 
biomasse. Ces résultats contradictoires peuvent provenir de sorption de métaux par des 
acides organiques dissous qui interfèrent avec la sorption des structures de surface 
bactérienne (Puranik et Paknikar, 1999) ou à la formation d’ agrégats cellulaires qui 
réduisent la surface disponible pour la fixation.  
Halttunen et al. (2007a) ont rapporté que toutes les bactéries fixent plus le Pb 
que le Cd. La même préférence a été observée chez d’autres microbes comme 
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Saccharomyces cerevisiae (Göksungur et al., 2005), Pseudomonas aeruginosa (Chang 
et al., 1997), Pseudomonas putida (Pardo et al., 2003) et Citrobacter (Puranik and 
Paknikar, 1999).  
Topcu et Bulat (2010) ont montré que des souches d’Enterococcus faecium (E. 
faecium EF031 et E. faecium M74) fixaient le Cd et le Pb. La souche EF031 a 
absorbé de 77,3% à 98,1% de la totalité du Cd et 66,9% à 98,9% de celle du Pb. La 
souche M74 a absorbé de 53,5% jusqu’à 91% de la totalité du Cd et 42,9% à 93,1% de 
celle du Pb pendant 48 h d’incubation à pH 5. Au cours de la première heure, les deux 
souches ont fixé plus de 60% de la totalité du Cd et du Pb absorbés pendant 48 h. Ce 
qui prouve que l’absorption est un processus rapide. De plus, les complexes formés 
entre les métaux lourds et les cellules bactériennes s’avèrent stables.  
Gerbino et al. (2012) ont rapporté que Lactobacillus kefiri  CIDCA 8348 et JCM 
5818 fixaient efficacement le Pb++, le Cd++ et le Ni++. 
I.3.4 Impacts sur l’absorption dans le tractus digestif  
L’homme à l’instar des animaux vit continuellement en association avec la 
population de microorganismes complexes habitant son tractus intestinal. Selon la 
littérature, certaines bactéries lactiques sont capables de survivre dans les conditions 
gastro-intestinales (Corcoran et al., 2007; Guerra et al., 2007; Lambert et Hull, 1996; 
Takahashi et al., 2004; Duez et al., 2000; Rochet et al., 2008; Su et al., 2007). La 
résistance de certains microorganismes aux variations du pH est due à leur matériel 
génétique et à leur capacité à produire une réponse adaptative au stress acide comme 
l’ont  montré Kim et Dunn (1999) et Even et al. (2002). 
Les espèces plus résistantes aux conditions gastro-intestinales sont 
Lactobacillus casei, Lactobacillus sp, les bifidobacteries, Enterococcus faecalis et 
Streptococcus anginosus (Nueno-Palop et Narbad, 2011).  
L’adhésion de différents acides gras C18 avec une double liaison dans une 
configuration cis ou trans chez Lactobacillus rhamnosus GG peut augmenter sa survie 
dans milieu simulant les conditions du suc gastrique (pH 2,5). Les données montrent 
que ce lactobacille probiotique peut utiliser des sources d’acide oléique exogène pour 
augmenter sa survie dans un milieu acide (Corcoran et al., 2007).  
Berrada et  al. (1991) ont montré que les souches de bifidobactéries contenues 
dans deux laits fermentés différents se comportaient très différemment lorsqu'ils étaient 
exposés à un environnement gastrique simulé in vitro. Une souche  survécut très bien 
au moins pendant 90 mn (population >107 / g), mais la deuxième souche étudiée était 
un peu moins résistante. Les résultats obtenus in vitro,  ont été confirmés par une étude 
in vivo chez l'homme.  
Une augmentation significative du nombre de bifidobactéries (DN-173 010) dans 
les selles a été observée pendant l'ingestion de lait fermenté, et diminuée lorsque 
l'ingestion a été arrêtée (Collado et al., 2006).   
Les souches qui ont été utilisées pour la fermentation du lait ont une bonne 
opportunité pour survivre parce que certains probiotiques survivent mieux quand ils sont 
ingérés dans le lait fermenté (Pochart et al., 1992). 
Les taux de survie de Lactobacillus casei DN-114 001 ingéré avec le lait 
fermenté étaient en hausse de 51,2% dans l'iléon et de 28,4% dans les fèces (Oozeer 
et al., 2006). 
La consommation de yogourt et de produits laitiers fermentés contenant des 
bactéries lactiques / probiotiques  se traduit par  l'augmentation de leur nombre  dans 
les échantillons fécaux (Rochet et al., 2000; Yuki et al., 1999). Streptococcus 
thermophilus, Lb. bulgaricus et Lb. casei, ainsi que les bifidobactéries ont été 
trouvés dans les fèces des rats nourris avec du lait fermenté en yogourt  (Djouzi et al., 
1997).  
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Toutes ces références montrent que les souches des bactéries lactiques peuvent 
traverser le tractus gastro-intestinal et être éliminées vivantes dans les fèces. Et si ces 
bactéries absorbent les métaux lourds et que leurs composés sont stables comme le 
montrent les travaux cités, il y a des possibilités d’utiliser les bactéries lactiques pour la 
détoxification des laits et des produits laitiers contaminés par des métaux lourds. 
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II. MATERIELS ET METHODES   
Pour la réalisation du présent travail, un grand nombre de techniques a du être mis en 
œuvre faisant appel à des disciplines aussi diverses que la géographie, la chimie 
organique, la microbiologie ou l’expérimentation animale. Cette partie sera présentée 
en fonction des différents objectifs affichés dans l’introduction, à savoir  (i) la mise en 
œuvre d’un système d’information géographique pour localiser, identifier et évaluer 
semi-quantitativement les sources de pollution situées près des fermes échantillonnées, 
(ii) les méthodes de détermination des polluants (métaux lourds et pesticides) dans les 
différentes matrices environnementales et dans le lait, (iii) les techniques d’évaluation 
qualitative et quantitative des polluants dans les bactéries lactiques isolées du lait de 
chamelle et identifiées par séquençage, et enfin (iv) la procédure expérimentale visant à 
évaluer l’impact d’une ration contenant des ferments lactiques sur l’absorption du 
plomb. 
 
II.1. Identification et localisation des sources de pollutions   
Les zones échantillonnées se situaient dans 4 régions du Kazakhstan où la 
concentration cameline était parmi les plus fortes et où les risques de pollution étaient 
patents. Une ferme dans la région d'Almaty, une ferme dans la région de Taraz, cinq 
fermes dans la région du Sud Kazakhstan, cinq fermes dans la région de Kyzylorda et 
deux fermes dans la région d'Atyrau. Pour chacune des régions, une enquête a été 
réalisée afin de déterminer les différentes sources de pollution autour de chaque ferme. 
 
II.1.1 Description des régions d'étude  
Les régions d'Almaty, de Taraz, du Sud Kazakhstan, de Kyzylorda et d'Atyraou 
sont situées dans la partie sud du pays (Figure 3). 
 
Figure 3 : La carte du Kazakhstan divisée en régions. 
 
Environnement et ressources 
Dans le sud du Kazakhstan (en dessous de 48° de latitude), où commence la 













désertiques sableux (dans la partie centrale et la partie méridionale) qualifiés de  sols 
bruns. 
La région d'Almaty (Annexe 1) est bordée par les chaînes de montagnes 
d'Alataou au Sud et s’étend sur une vaste zone de plaines, vallonnées par de petits 
creux et bosses avec une végétation de type prairial (herbacées, buissons, absence 
d’arbres) et des sols de sierozems, pauvres en matière organique (Iskakova et Medeu, 
2006). Au nord de la région se trouve le lac Balkash. La zone d'étude se situe près du 
village d'Archi, le long de la rivière Kourti. Elle n'est pas située sur une zone offrant des 
ressources métallurgiques. 
 
La région du Sud Kazakhstan (Annexe 2) est traversée par le fleuve Syr-Daria, 
qui prend sa source dans les montagnes du Tian Shan au Kirghizstan pour aller 
abreuver la mer d'Aral. Les zones cultivées suivent le fleuve tout le long de son 
parcours. Le nord de la région  est traversé par les monts Karataou puis s'étend le 
désert du Betpak Dala. Au sud des monts Karataou se trouve la ville de Turkestan, 
située dans une région de déserts, avec une végétation arbustive. C'est une vaste zone 
de pâturages. Les terres ont un taux de matière organique moyen. Au-dessus de 
Chymkent, les sous sols de la région regorgent de Pb, Cu et Zn, ainsi que de 
phosphate (P). Les fermes étudiées se situent au nord, près de Turkestan, où l'on ne 
trouve pas de ressources métallurgiques (Iskakova et Medeu, 2006). 
 
La région de Kyzylorda (Annexe 3) s'étend un peu plus au nord, avec des plaines 
palustres le long du fleuve, qui sont soumises à inondation au début du printemps et 
peuvent se transformer en marécages (Iskakova et Medeu, 2006). C'est une zone de 
plaines désertiques, caractérisée par une végétation résistante à la sécheresse et par 
des buissons épineux. Il n'y a pas de gisements minéraux, tout comme pour Atyraou. 
 
La zone d'Atyraou (Annexe 4), au nord de la mer Caspienne est une zone de 
désert plat de basse altitude. Les terres sont salines. Elle est parcourue par des vents 
chauds toute l'année. 
Elle présente des températures extrêmes en hiver et en été (Iskakova et Medeu, 
2006). 
Dans la région de Taraz, seuls des échantillons de lait de chamelle et shubat ont 
été pris pour l’analyse de métaux. L’étude géographique et la carte de l’indice de 
pollution n’ont pas été réalisées pour cette région qui ne faisait pas partie du réseau de 
fermes initialement suivies ayant servi comme base d’échantillonnage.  
 
Industries et pollution 
Dans la région d'Almaty, la zone d'étude se situe au nord de l'ancienne capitale. 
Le réservoir d'eau de la rivière Kourti a été jugé pollué par une étude datée de 2005. On 
a observé notamment un dépassement de 12 fois la limite maximale de concentration 
(LMC) pour le Cu fixées par l’Etat du Kazakhstan (Le Guillou, 2009). 
Almaty présente un des plus hauts niveaux de pollution de l'air du pays. Les 
substances polluantes sont les poussières, les dioxydes de soufre et d'azote, et les 
hydrocarbures émis par les industries de production d'énergie et la métallurgie. Le rôle 
de la pollution automobile est également très élevé, et continue d’augmenter. Il peut 
contribuer à 60% de la pollution de l'air dans les grandes villes et monte jusqu'à 90% 
pour Almaty (Esekin et al., 1998). Une augmentation de 15% des rejets dans 
l'atmosphère provenant de la circulation a été enregistrée entre 2001 et 2003 (Agence 
de statistiques du Kazakhstan, 2009). 
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Dans la région du Sud Kazakhstan, on trouve des gisements d'uranium. D'une 
part au nord de la région, de l'autre coté des monts Karataou, à l'entrée du désert de 
Betpak Dala et d'autre part, près de la vallée du fleuve Syr-Daria. Il y a également un 
gisement au sud de Turkestan. Une exploitation de Cu et de Ba fonctionne à côté de la 
ville de Kentaw, au nord de la ville de Turkestan. C’est une région agricole, 
principalement de cultures de coton et de blé. 
La ville de Chymkent est située sur une région renfermant des ressources 
minérales. 
C'est une zone d'exploitation minière et industrielle. Il y a également une usine 
de distillation du pétrole. En conséquence, la ville enregistre un haut niveau de pollution 
de l'air. Des concentrations extrêmement élevées en P, F, Pb, Cu et Cd ont été 
relevées dans l’atmosphère (Esekin et al., 1998). On peut noter également une 
augmentation de 11% des émissions dans l'atmosphère provenant des transports entre 
2002 et 2003 (Agence de statistiques du Kazakhstan, 2009). 
Dans la zone industrielle de Chymkent, la pollution des sols par le Pb était en 
2000 de plus de 1500 fois la LMC et par le Cd de 200 LMC. A cela se rajoute la fuite 
des eaux usées et l'absence de gestion des déchets toxiques qui participent à la 
pollution des sols, notamment par le Zn, F, Cd, As et Se. 
Le niveau de pollution du fleuve Syr-Daria est examiné par deux stations de 
contrôle qui lui attribuent un indice de pollution de quatrième classe (sur une échelle de 
1 à 6). Les substances polluantes sont notamment les sulfates, le cuivre, ou les phénols 
(en moyenne de 2 à 6 fois les LMC) ainsi que les nitrites (16 LMC) et les produits 
pétroliers (4 LMC) (Esekin et al., 1998). D'autre part, une pollution par les 
radionucléides, le Pb et l'As des sédiments et des sols longeant la rivière Syr-Daria a 
été relevée dans une étude menée par Solodukhin de 2005 à 2008. Deux affluents du 
fleuve, la rivière Arys qui passe au nord de Chymkent et la rivière Badam sont 
également pollués (Le Guillou, 2009). 
Dans la région de Kyzylorda, les principales villes se situent le long du fleuve 
Syr-Daria. Cette région contient des ressources pétrolifères importantes. Dans le Sud, 
non loin de la ville de Chieli, on trouve des gisements d'uranium, exploités par des 
firmes étrangères. Une zone agricole longe le fleuve Syr-Daria (coton, blé). 
En 2005, des niveaux de pollution importants ont été trouvés dans les réservoirs 
d'eau et le fleuve Syr-Daria, principalement par le cuivre et le phosphate (Le Guillou, 
2009). La pollution de l'eau est due aux activités agricoles en amont ainsi qu'aux rejets 
de polluants par les industries. Les rejets de substances polluantes dans l'atmosphère 
provenant des activités industrielles sont estimés à 19 milliers de tonnes dans la région, 
avec une augmentation en 2003 de 6 millions de tonnes par rapport à 2002. Les rejets 
de polluants sont principalement dus à l'industrie pétrolière (quatre compagnies 
exploitent différents sites au nord de la région). 
L'agence de statistique du Kazakhstan (2009) explique cette augmentation par la 
croissance de la production en général et par l'exploitation de nouveaux sites pétroliers. 
Elle relève que les principales industries pétrolières n'ont pas de plan de gestion pour la 
protection de la nature et que les territoires exploités sont pollués. 
 
La région d'Atyraou, au Nord de la mer Caspienne est connue pour sa production 
de caviar, mais elle est surtout exploitée pour ses ressources pétrolières. Au sud, à côté 
d'Aqtau des mines d'uranium sont également exploitées. L'agence de statistique du 
Kazakhstan (2009) enregistre de forte quantité de polluants émis dans l'air. 80 à 85% 
des émissions seraient dues aux industries d'extraction et de production de gaz et de 
pétrole. Il y a eu 117,8 millions de tonnes de rejets de substances polluantes (hors 
émissions automobiles) dans l'atmosphère en 2003, avec une augmentation de 5,3 
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millions de tonnes par rapport à 2002, ce qui s'explique également par l'augmentation 
des activités et de la production.  
 
II.2. Analyse environnementale et spatiale  
 
II.2.1 Récolte des données  
Afin de réaliser l'étude spatiale, les points GPS de chaque ferme et de chaque 
source de pollution identifiée ont été notés. En parallèle, il a été nécessaire de 
regrouper des informations, provenant de différentes sources : 
- Fond de carte au format ArcGis 
 Internet : Digital Charte of the World (DCW), Diva GIS 
- Topographie, relief, bassin versant, carte administrative 
 Faculté de géographie, université de KAZNU Almaty 
 Agence RGKP "Kartographia", Agence RGKP "NKGF", Almaty 
- Climat : pluviométrie et vents dominants 




L'étude du paysage a été effectuée sur le terrain afin de relever les informations 
suivantes : 
- Relief 
- Végétation (nature, espèces dominantes) 
- Hydrologie : présence d’irrigation, circulation de l’eau, canaux 
- Occupation des sols (agriculture, industrie, routes...) 
Les sources de pollutions recherchées ont été : 
 trafic routier 
 site industriel 
 incinérateurs de déchets ou décharge 
 villes 
 activités agricoles 
 activité minière. 
 
II.2.2 Traitement des données sous ArcGis  
Les données ont été traitées à l'aide du logiciel de cartographie ArcGis 9.2. Les 
cartes topographiques ont été géo référencées en utilisant le système de coordonnées 
WGS 1984, système de coordonnées en degrés décimaux, référentiel mondial. Les 
coordonnées GPS ont été intégrées au logiciel. La cartographie a permis de 
représenter, sur une même carte, l'évaluation des risques de pollution pour les 
différentes fermes selon les sources de pollution identifiées, la topographie du milieu, 
les vents. Une représentation ou la mise en valeur de certaines données (infrastructure, 
relief, occupation des sols) a été effectuée. 
Le logiciel a permis la représentation de zones de risque de différents périmètres 
autour des sources de pollution. Lorsque les surfaces obtenues se recoupaient, un 
niveau de risque supérieur a été attribué. A chaque surface correspondait un niveau de 
risque (de 1 à 4). 
L'utilisation de code couleur a permis  d’illustrer les différents périmètres et les 
niveaux de risque. Le choix de la valeur de chaque périmètre est  explicité ci-dessous. 
La direction des vents a été représentée ainsi que les zones sous le vent dominant. 
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II.2.3 Indicateurs de risques de pollution 
Afin d'agréger les renseignements environnementaux et d'exploiter plus 
facilement les données, les différentes informations ont été présentées sous forme 
d'indicateurs. La mise en place d'indicateurs a permis  de comparer les niveaux de 
risque de pollution selon les fermes. 
Les valeurs des différents indicateurs ont ensuite été agrégées afin d'obtenir un 
indicateur synthétique représentant le risque pour chaque ferme. Ces indicateurs ont 
été déterminées à partir de la bibliographie, mais les valeurs attribuées sont indicatives 
et permettent seulement de comparer les données disponibles pour cette étude. 
Selon les sources de pollutions identifiées et les données disponibles, les 
indicateurs suivants ont été retenus : 
- Présence de déchets dans la zone de pâture : Les déchets laissés au pâturage se 
dégradent et déposent des éléments toxiques très peu solubles qui peuvent être 
ingérés  par les animaux pâturant dans ces zones.   
 0 : absence de déchets 
 1 : déchets personnels de la ferme 
 2 : décharge 
- Circulation d'engins motorisés dans les pâturages : responsables de dépôts de Cd et 
Pb. 
 0 : absence 
 1 : présence 
- Proximité d'une route à circulation importante : La retombée du Pb et du Cd le long 
des routes à trafic important (axe routier principal) a été retenue pour une distance de 
500 m. Au-delà, on a considéré que les particules sont dispersées par les vents sur tout 
le territoire (Miquel, 2001). 
 0 : route éloignée de plus de 500 m 
 1 : route à moins de 500m 
- Distance usine, ville, exploitation minière ou pétrolière : La dispersion des polluants 
émis par les usines se fait principalement par les rejets dans l'atmosphère (également 
par rejet dans l'eau, mais difficile à évaluer). On a retenu un rayon de 5 km pour les 
retombées proches des particules les plus lourdes. Il est reconnu que les sols les plus 
pollués sont ceux à proximité d'usine (Miquel, 2001 ; Farmer et Farmer, 2000 ; Cai et 
al.., 2009). Une zone périphérique s'étalant entre 5 et 20 km correspond à la zone de 
diffusion locale des rejets qui dépend des conditions météorologiques, de l'occupation 
des sols et du relief de la zone. La dispersion par le vent à l'échelle régionale est 
considérée à partir de 20 km jusqu'à 400 km environ (CRDP Amiens). 
 0 : usine à plus de 400km 
 1 : usine entre 20km et 400km 
 2 : entre 5 et 20km 
 3 : usine à moins de 5km 
- Distance à une zone agricole : La contamination peut avoir lieu si les animaux 
pâturent sur un champ ayant été mis en culture précédemment, ce qui n'a pas été 
observé pour les fermes étudiées. Sinon elle peut être due à la dispersion des produits 
appliqués dans les champs lors de l'épandage. Si l'épandage est réalisé alors que le 
vent est faible, la dérive des produits ne s'étend pas sur de grandes distances, et on 
estime la dispersion des gouttelettes à quelques dizaines de mètres (Keichniger, 2006). 
Le risque de pollution concerne surtout les cours d'eau à proximité de la zone 
d'épandage (une enquête plus approfondie serait nécessaire pour évaluer les risques 
liés à l'eau). Une zone de risque de 1 km a été considérée pour prendre en compte la 
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contamination possible des cours d'eau autour des zones agricoles et la dispersion par 
le vent. 
 0 : pas de zones de cultures 
 1 : zone de culture à moins de 1 km 
La mise en place d'un fichier "base de données" contenant toutes les informations 
retenues pour chaque ferme permettrait le suivi sur plusieurs années. 
 
II.3. Collecte des échantillons  
Les échantillons de lait, de shubat, de sol, d'eau et de plantes consommées par 
les animaux ont été prélevés pour chacune des fermes. Des échantillons de sols ont 
également été prélevés à proximité de sources de pollution. 
Les chameaux élevés sont des dromadaires, des chameaux de Bactriane et des 
hybrides. 
 
II.3.1 Echantillonnage du lait et du shubat  
Les échantillons de lait et de shubat ont été récoltés dans des bouteilles (en 
plastique pour les analyses de métaux et en verre pour les analyses de pesticides) de 1 
litre. Dans chaque ferme, le lait de mélange de la dernière traite et le shubat préparé le 
jour même ont été prélevés. Les échantillons ont été transportés dans une glacière 
réfrigérée et gardés au froid dans la mesure du possible. Ils ont ensuite été congelés. 
 
II.3.2 Echantillonnage de sol 
L’échantillonnage de sol a été réalisé selon les méthodes utilisées pour 
différentes études d’analyse des teneurs en métaux lourds dans les sols (Malherbe, 
2002 ; Pruvot et al., 2006). Dans chaque zone, 5 à 10 prélèvements de 500g des 
premiers centimètres de sol (horizon 0-10cm), répartis aléatoirement ont été réalisés. Ils 
ont ensuite été réunis et homogénéisés en un seul lot et 500g (seulement une faible 
quantité est nécessaire pour les analyses) ont été gardés pour les analyses de 
laboratoire. Les cailloux ont été rejetés. 
Au laboratoire, les échantillons ont été séchés au four à 50°C pendant 24 heures 
puis  broyés et tamisés et conservés dans des sacs en plastiques. 
 
II.3.3 Echantillonnage de l'eau  
Un litre d'eau a été prélevé dans chaque ferme dans une bouteille (en plastique 
ou verre), au point d'abreuvement des chamelles. 
 
II.3.4 Echantillonnage des plantes  
Les plantes ont été prélevées dans les lieux où pâturent les animaux, ainsi que 
sur un site considéré comme source de pollution (décharge sauvage). Seule la partie 
consommée par les animaux a été prélevée, c'est à dire en coupant avant la racine 
pour garder les tiges, les feuilles ou les fruits s'il y en avait. Les plantes ont été 
prélevées par espèce, en essayant de ne prélever que les espèces consommées par 
les chamelles. On a prélevé 500g de chaque espèce, quantité transportable et 
suffisante pour qu’une fois séchée, la quantité de matière sèche dépasse les 5g, 
quantité nécessaire pour les analyses de métaux lourds. Les plantes ont été stockées 
dans du papier dépourvu d’encre d’imprimerie. 
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Quand cela a été possible, la nature des espèces a été déterminée avec le 
fermier ou le berger de la ferme. Les noms kazakhs des plantes ont été notés. Une 
enquête auprès des bergers a été effectuée pour essayer de déterminer les 
préférences alimentaires des animaux et les proportions consommées de chaque 
espèce. Les compléments alimentaires donnés par les fermiers aux chamelles ont 
également été emportés. 
Au laboratoire, l’espèce, le genre et la famille de chaque plante ont été 
déterminés, dans la mesure du possible. Un herbier a été réalisé. Les échantillons ont 
été séchés, broyés puis stockés par espèce, dans des sachets plastiques. 
 
II.3.5 Codage des échantillons  
Chaque échantillon a été codé afin de faciliter la lecture des résultats. 
Les premières deux lettres font référence à la région ou a été prélevé 
l’échantillon : DB pour Almaty ; CH pour Chymkent ; AT pour Atyrau, KZ pour Kyzylorda 
et T pour Taraz. La lettre suivante correspond au type d’échantillon : W. pour l’eau ; P. 
pour les plantes ; S. pour le sol, L pour le lait de chamelle; SH pour le Shubat. La 
dernière lettre informe sur le numéro de la ferme d’une région précise.  
Exemple : CHL1 = Lait échantillonné dans la région de Chymkent, de  la ferme 1. 
 
II.4. Dosage des métaux lourds  
La préparation des échantillons de fourrages et sol (séchage et broyage) a été 
réalisée à Almaty (Kazakhstan), au laboratoire de biotechnologie alimentaire de la 
faculté de biologie de l’université National Kazakhe Al-Farabi (KAZNU) et dans 
l’entreprise ANTIGEN.  
Les éléments dosés dans le lait et shubat ont été: cuivre (Cu), zinc (Zn), plomb 
(Pb), cadmium (Cd). Dans les échantillons du sol, l’eau et plantes seuls Pb et Cd ont 
été analysés. Pour les végétaux, l'analyse des métaux lourds a été effectuée sur des 
échantillons représentant un bol alimentaire, c'est-à-dire regroupant toutes les espèces 
de plantes prélevées pour chaque ferme.  
 
Remarque : l’unité utilisée est le ppm. 1 ppm équivalant à 1mg/kg de matière 
sèche (MS) de fourrage, ou 1mg/kg de lait et eau.  
DOCUMENT DE RÉFÉRENCE : Comité inter institut d’étude des techniques  
analytiques: méthodes de référence pour la détermination des éléments minéraux dans 
les végétaux – Oléagineux, 1973, 28, 87-92. Méthodes Unité Opérationnelle Matériel 
Végétal CIRAD-AMIS / US49 – ANALYSES. 
En éliminant la matière organique et la silice des échantillons, cette méthode 
permet de mettre en solution, en vue de leur dosage, des éléments minéraux tels que 
P, K, Ca, Mg, Na, B, Cu, Fe, Zn, Mn, Al, Ni, Cr, Mo, Cd, Pb, Co. Elle s’applique à toutes 
matrices végétales et biologiques. 
Le dosage des métaux lourds et éléments traces commence par une 
minéralisation par voie humide qui correspond à la destruction de la matière organique 
par  oxydation en présence d’acides concentrés. A 10 ml d’échantillon lait/eau ou 10 mg 
du sol/plantes, sont ajoutés de l’acide nitrique (10 ml) concentré à 65% de pureté (Carlo 
Erba Reagents SA). Puis le mélange est transféré dans une capsule en céramique 
placée 4 heures sur une plaque chauffante réglée à 500 °C. De l’acide nitrique 
concentré  est ajouté sur les cendres et évaporé sur la plaque chauffante jusqu’à la 
destruction totale de la matière organique. On complète à 10 ml avec de l’eau distillée à 
1% d’acide nitrique, le volume de la solution contenue dans la coupelle, devenue 
blanche. Les solutions minéralisées sont ensuite analysées avec un ICP (Inductively 
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Coupled argon Plasma–Atomic Emission Spectrometer (ICP AES), Varian Vista MPX–
CCD), dans le laboratoire de l’UMR Qualisud-CIRAD- (Montpellier-France).  
 
Les dosages sont effectués en réalisant un étalonnage qui respecte les 
conditions du milieu analysé : matrice, acidité. 
Les calculs sont effectués par interpolation par rapport à la gamme d’étalonnage. 
La validation des résultats analytiques repose sur l’analyse d’échantillons de 
référence internes, dont la teneur en éléments minéraux est connue. 
 
II.5. Détermination des Pesticides dans les différentes matrices  
 
II.5.1 Préparation des échantillons : extraction et purification   
Le principe d’une extraction est de transférer le composé d’un mélange initial à 
un milieu d’extraction, puis de séparer ce dernier du composé. Les pesticides 
organochlorés présents dans le sol, l’eau, les plantes, lait et shubat se trouvent 
majoritairement dans les matières grasses : l’hexane a donc été utilisé comme solvant 
d’extraction. La phase hexanique purifiée a servi pour le dosage des pesticides. Les 
protocoles de préparation de chaque type d’échantillon sont détaillés dans les Annexes 
5 à 8.  
 
II.5.2 Dosage des pesticides par chromatographie HPLC   
Le laboratoire « Lezart » au Kazakhstan a réalisé les analyses de sept pesticides 
organochlorés dans chaque échantillon : α-HCH, β-HCH, γ-HCH, 4,4-DDE, 2,4-DDD, 
4,4-DDD, 4,4-DDT. 
 
II.6 Analyses Statistiques   
Les statistiques descriptives ont été réalisées (moyenne et écart-type) pour 
chaque métal. Une analyse de variance simple a été réalisée pour évaluer l'effet de la 
région. Les corrélations entre les valeurs dans le lait et le shubat ont été évaluées par le 
test de corrélation de Pearson quand il a été justifié. Les concentrations de HAP ont été 
analysées selon des représentations graphiques de leur profil sur chaque site. 
Néanmoins, les résultats des pesticides se sont résumés dans une première étape à la 
fréquence des concentrations de dépassement des seuils d'analyse. Dans une 
deuxième étape, les concentrations obtenues ont été comparées.  
 
II.7. Analyses microbiologiques  
 
II.7.1 Isolement  des souches de Bactéries lactiques   
Milieux de culture :  
- Milieu MRS (De Man, Rogosa et Sharpe) (liquide Merck, Allemagne ; gélosé 
Biokar Diagnostics France). Il est généralement utilisé pour l’isolement et la 
culture des lactobacilles.  
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- Le milieu M17 (liquide Merck, Allemagne; gélosé Biokar Diagnostics, France). 
Il est mieux adapté à la croissance des streptocoques lactiques issus 
essentiellement de produits laitiers.  
Une étape de revivification des souches est réalisée en bouillons MRS et M17 à 
37°C pendant 24 heures en inoculant les deux milieux par un aliquote de produit laitier 
décongelé (décongélation lente à 4°C).  
A partir des bouillons de revivification, un isolement est réalisé sur les milieux 
gélosés correspondants et incubés de 24 à 48 heures à 37°C. Un isolement est aussi 
réalisé directement à partir des produits décongelés.  
Des colonies isolées obtenues sont ensuite prélevées et purifiées par deux 
repiquages successifs sur le même milieu gélosé. Les souches purifiées sont 
conservées sur le même milieu gélosé en pente à 4°C après incubation de 24 à 48 
heures à 37°C. Les souches purifiées ont été caractérisées d’une part par la coloration 
de Gram (kit de réactif “Color Gram2-E” BioMérieux, France) et par les tests catalase 
(ID color catalase ID-ASE Biomérieux France) et oxydase (Oxydase reagent 
Biomérieux, France).  
 
II.7.2 Conservation des souches bactériennes  
Les souches bactériennes pures isolées ont été conservées en utilisant deux 
méthodes : 
 Conservation à 4°C sur gélose nutritive inclinée (Nutrient Agar BIOKAR, France)  
Dans ces conditions, les souches peuvent être conservées pendant 6 mois. 
 Conservation après la congélation  
Après la croissance des bactéries en milieu bouillon nutritif (Nutrient Broth Biokar 
France) pendant 24h à 30°C, 1 ml de culture est mis dans un cryotube 
(Nalgenne®cryowareTM, USA) auquel est ajouté 1 ml de glycérol (Merck, Allemagne) 
dilué à 30% V/V  préalablement stérilisé (15 min à 121°C) Les cryotubes sont 
conservés dans un congélateur à -20°C. 
 
II.7.3 Identification des souches de bactéries lactiques  
 
II.7.3.1 Extraction de l’ADN des souches pures 
Réactifs pour extraction d’ADN 
Tampon Tris-EDTA (TE) à pH 8.0 :  
Tris-HCl 10 mM pH 8,0 (Promega, France) et EDTA 1,0 mM pH 8,0 (Promega, France). 
Stérilisation 15 minutes à 121°C. 
Tampon Tris-Acétate-EDTA (TAE) 50 X à pH 8,3 (Eppendorf, Allemagne) :  
Tris-Acétate 2M pH 8,3 et EDTA 0,05 M pH 8,3. Le tampon est dilué avec de l’eau 
distillée 50 fois avant usage. 
Solution de lysozyme 25 mg/ml : 
25 mg de Lysozyme (Eurobio, France) sont solubilisés dans 1 ml d’eau pure 
(Eppendorf, Allemagne).     
Solution de protéinase K 20 mg/ml : 
20 mg de Protéinase K (Eurobio, France) sont solubilisés dans 1 ml d’eau pure 
(Eppendorf, France).     
Solution de SDS (Dodecyl sulfate de sodium) 20% : 
20 g de Dodecyl sulfate de sodium (Fluka, Allemagne) sont solubilisés dans 100 ml 
d’eau distillée stérile (qsp).       
Solution de NaCl 3M : 
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175,32 g (3M) de NaCl (Panreac, Espagne) qsp 1000 ml d’eau distillée (qsp). 
Stérilisation 15 minutes à 121°C.  
Solution de MATAB (Mixed Alkyl Trimethyl Ammonium Bromide) 2% : 
2 g de MATAB (Fluka, Allemagne) qsp 100 ml de la solution de NaCl 3M. 
Mélange de Phénol/ Chloroforme/ Alcool isoamylique : 
Ce mélange d’extraction des ADN est préparé selon les proportions volumiques 
suivantes : Phénol (Fluka, Allemagne) 25 ml/Chloroforme (Carlo Erba, France) 24 
ml/Alcool isoamylique (Panreac, Espagne) 1 ml. 
Mélange Chloroforme/ Alcool isoamylique : 
Ce mélange d’extraction des ADN est préparé selon les proportions volumiques 
suivantes : Chloroforme (Carlo Erba, France) 24 ml/Alcool isoamylique (Panreac, 
Espagne) 1 ml. 
Solution d’acétate de sodium 3M, pH 5,2 : 
246,09 g (3M) de CH3COONa (Panreac, Espagne) sont solubilisés dans 1L d’eau 
distillée. Le pH est ajusté à pH 5,2 par de l’acide acétique. La solution est autoclavée 15 
minutes à 121°C 
 
II.7.3.2 Extraction de l’ADN bactérien à partir des souches isolées 
Une colonie d’une souche pure cultivée sur milieu gélosé M17 ou MRS, est mise 
en suspension dans 500 µl de NaCl (8g/l) dans un microtube de 2 ml. La suspension 
est homogénéisée au vortex (Stuart Vortex mixer, Bibby Sterilin, UK) à 2500 rpm 
pendant 10 min. Puis, centrifugée à 12,000 g pendant 15 min (Biofuge, Heraeus 
Instruments, Allemagne). Les culots contenant les bactéries sont remis en suspension 
dans 100 µL de tampon TE). La suspension est homogénéisée au vortex (Stuart Vortex 
mixer, Bibby Sterilin, UK) à 2500 rpm pendant 5 min, puis les cellules du culot subissent 
une hydrolyse enzymatique provoquée par 100 µL de lysozyme (25 mg/ml, Eurobio, 
France), et la solution est homogénéisée au vortex  à 2500 rpm pendant 5 min. On 
ajoute 50 µL de protéinase K. Le mélange est agité au Vortex pendant 5 min et incubé 
pendant 20 min à 42°C au bain marie. 20 µL de Dodecyl sulfate de sodium (SDS) à 
20% sont ajoutés, suivi d’une incubation à 42°C pendant 10 min. On ajoute 400 µl de la 
solution de MATAB. Le mélange est incubé à 65°C pendant 10 min. L’ADN est alors 
extrait par ajout de 700 µL d’un mélange de phénol/chloroforme/alcool isoamylique. Le 
tube est agité au Vortex pendant 5 min puis centrifugé à 12,000 g pendant 15 min. 
Après centrifugation, deux phases sont visibles dans les microtubes : la phase 
inférieure organique est constituée par le phénol et la phase supérieure aqueuse 
contient l’ADN. La phase aqueuse contenant l’ADN est prélevée et traitée avec un 
volume d’un mélange chloroforme/alcool isoamylique (24/1, v/v) puis centrifugée à 
nouveau. L’extraction avec le mélange phénol/chloroforme/alcool isoamyliquel est 
réalisée une seconde fois sur la phase phénolique restant dans les microtubes. L’ADN 
est précipité par l’addition d’un volume d’isopropanol froid (stocké à -20°C) (Carlo Erba, 
France) et de 30 µl d’acétate de sodium 3M, pH 5,2 puis les tubes sont placés à -20°C 
pendant une nuit. Après une centrifugation à 15,000 g pendant 10 min, le culot d’ADN 
obtenu est ensuite lavé avec 500 µL d’éthanol à 70% (Prolabo, France). Le culot d’ADN 
final est séché à température ambiante. Enfin, l’ADN est repris dans 50 µl d’eau pure 
(Eppendorf, Allemagne) et conservé à -20°C.  
 
II.7.3.3 Vérification de l’extraction d’ADN sur gel d’agarose 
La nature et la pureté de l’ADN extrait est vérifié par électrophorèse en gel 
d’agarose (Promega, France) à 0,8% (w/v) dans un tampon TAE 1X.  
8 µl de la solution d’ADN extrait auxquels sont ajoutés 2 µl de colorant 
bleu/orange (Promega, France) sont déposés dans chaque puits du gel. Le marqueur 
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de taille moléculaire est un marqueur de 1 kb (Promega, France). La migration dure de 
45 min à 1h sous une tension de 100 V. 
A la fin de la migration, le gel d’agarose est immergé dans une solution de 
Bromure d’éthidium (Promega, France) à 50 µg/ml pendant 30 min, puis rincé durant 10 
min à l’eau distillée avant d’être observé sur un trans-illuminateur UV à λ=300 nm. Le 
gel est photographié et la photo est traitée avec le logiciel Gel Smart 7.3 (Clara Vision, 
Les Ulis, France). La concentration de l’ADN extrait est mesurée par le 
spectrophotomètre BioSpec-nano (Shimadzu Biotech, Japon). 
 
II.7.3.4 Amplification de l’ADN bactérien par PCR 
Les deux amorces (Tableau 3) utilisées sont : 338f et 518r (Ercolini, 2004; 
Leesing, 2005) qui  amplifient la région V3 très  polymorphes du gène de l’ARN 16S. 
L’amplification conduit à la synthèse d’amplicons de 237 paires de bases quelque soit la 
bactérie étudiée, seule la séquence de l’amplicon dépend de la souche bactérienne 
(Tableau 3). 
 
Tableau 3 : Séquence des amorces 338f et 518r utilisées en PCR. 











518-534 5’ATT ACC GCG GCT GCT GG 3’ 
 
 *Numérotation établie pour E. coli 
 
Réalisation de la PCR 
La PCR est effectuée dans des plaques de 96 puits standard SorensonTM 
(BioScience, USA). Le mélange réactionnel est préparé comme décrit par Ampe et al. 
(1999) et Leesing (2005) (Tableau 4). On compte quatre puits par souche pure (2 
échantillons du même extrait d’ADN et leurs dilutions au 1/10ème).  
 
Tableau 4 : Composition du mix PCR avec les amorces 338f et 518r (Ampe et 






dans le mix (par litre) 
Eau pure 14,5 / 
Dntp1, 10mM par dNTP (Eppendorf, 
Allemagne) 
2 0,2mM (par dNTP) 
Amorce 338f, 1µM (Sigma Genosis, France) 10 0,2µM 
Amorce 518r, 1µM (Sigma Genosis, France) 10 0,2µM 
Taq buffer, 10x (Eppendorf, Allemagne) 5 1x 
Mg Cl2,  25mM (Eppendorf, Allemagne) 3 1,5mM 
Taq Polymerase, 5U/µl (Eppendorf, 
Allemagne) 
0,5 0,05 U/µl 
Extrait d’ADN 5 / 
1
 Mélange de nucléotides 
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Condition de la PCR et appareillage 
Lors de la réaction PCR, des hybridations aspécifiques peuvent se créer. Ces 
hybridations sont dues à l’appariement de microséquences complémentaires. Pour 
améliorer la spécificité de l’amplification, une PCR « Touch down » est préconisée 
(Ampe et al., 1999) (Tableau 5). Une dénaturation initiale à 94°C pendant 1 min, puis 10 
cycles de « Touch down » avec une dénaturation à 94° C pendant 1 min, l’hybridation à 
65°C (cette température est abaissée de 1°C par cycle jusqu’à 55°C) pendant 1 min, et 
une élongation à 72°C pendant 3 min. Ensuite, 20 cycles sont réalisés avec une 
dénaturation à 94°C pendant 1 min, une hybridation à 55°C pendant 1 min et une 
élongation à 72°C pendant 3 min. L’élongation finale est réalisée à 72°C pendant 10 
min. Les réactions de PCR s’effectuent dans un Thermo cycler (PTC-100 Peltier 
Thermal Cycler, MJ Research Inc., USA).  
 
Tableau 5 : Conditions des réactions de PCR avec les amorces 338f et 518r. 





10 94 1 
 65* 1 
 72 3 
20 94 1 
 55 1 




* : cette température est abaissée de 1°C par cycle jusqu’à 55°C 
 
Vérification PCR sur gel d’agarose 
La taille attendue des produits PCR est de 237 pb.  
Le gel d’agarose est à 2 % (W : W), et en TAE, ou Tris-Acétate (40 mM) EDTA 
(10 mM) (Eppendorf, Allemagne). La migration dure de 30 min à 1h sous une tension 
de 100 V. Les gels sont observés sur un trans-illuminateur UV à une longueur d’onde 
de λ=318 nm. Le gel est photographié par une caméra digitale et les images acquises 
et traitées par le logiciel Gel Smart 7.3 (Clara Vision, Les Ulis, France). 
 Utilisation d’une autre paire des primers (W001 et 23S1).   
La séquence partielle de l’ADNr 16S est amplifiée en utilisant un couple 
d’amorces (Tableau 6). Ces amorces amplifie la région intergénique  (ITS : Internal 
Transcribed Spacer) qui est située entre la région qui code pour  l'ARN16S et celle qui 
code pour  l'ARN 23S (Turpin et al., 2011).  
 




 (Sigma-Genosys, France)  
5’- AGA GTT TGA TCM TGG CTC 
23S1 
(Sigma-Genosys, France)  
 
5’- CNC GTC CTT CAT CGC CT 
  
Le mélange réactionnel est préparé comme décrit par Turpin et al. (2011) (Tableau 7). 
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Tableau 7: Composition du mélange réactionnel de PCR  (W001et 23S1) (volume final 
50 µL). 
Réactifs Volume par puits 
(µL) 
Eau pure (Eppendorf, Allemagne) 
dNTP 40mM par dNTP (Promega, 
France) 
Amorce 16SF 10 µM (Promega, 
France) 
Amorce 23SR 10 µM (Promega, 
France) 
Tampon tag, 10X (Promega, France) 
MgCl2 25 mM (Promega, France) 
Taq polymerase 5U/µL (Promega, 
France) 
















Les conditions des cycles de PCR ont été déterminées par Turpin et al. (2011) 
(Tableau 8). L’amplification a été réalisée dans un thermocycler (PTC-100 Peltier 
Thermal Cycler, MJ Research Inc.,  USA) avec une dénaturation initiale à 96°C pendant 
4 min, puis 30 cycles avec une dénaturation à 96°C pendant 10 sec, l’hybridation à 
50°C pendant 30 s, et une élongation à 72°C pendant 2 min. Ensuite, l’élongation finale 
est réalisée à 72°C pendant 4 min. 
 
Tableau 8 : Conditions des réactions de PCR (W001et 23S1). 
Nombre de cycles Température (°C) Temps (s) 
 
1 96 240 
30 96 10  
 50 30  





Après PCR, la vérification et la purification, l’amplicon est envoyé à séquencer 
avec les amorces sp3, sp4, sp5 (Annexe 9) de manière à couvrir les 1500 pb amplifier 
par les amorces W001et 23S. 
 
Purification et séquençage des produits PCR 
Les produits de PCR ont été vérifiés sur gel d’agarose QA TM (Q-Biogene, USA) 
à 1% (w/v) dans un tampon TAE 1X. La bande qui correspond à 1500 pb a été coupée 
à partir de gel avec un scalpel stérile. La même a été fait avec les produits PCR avec 
les primers 338f et 518r (Sigma Genosis, France).  
Les amplicons de PCR sont purifiés avec un kit Wizard PCR Preps DNA 
Purification system (Promega, France) (Annexe 10) puis envoyé pour séquençage chez 
l’entreprise EUROFINS GENOMICS. Les séquences d’ADNr 16S obtenues ont été 
comparées avec la banque de données disponible sur le site de NCBI (National Center 
for Biotechnology Information) grâce au programme BLAST afin de déterminer les 
séquences connues les plus proches. 
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II.8. Test de fixation de métaux lourds sur milieu gélosé   
 
Ce test a été réalisé selon le protocole développé par Akhmetsadykova (2008) 
(Figure 4). L’objet de ce test rapide est de mettre en évidence la capacité de souches 
de bactéries lactiques à fixer le Pb. Une souche bactérienne est cultivée en strie sur un 
milieu de culture approprié additionné de Pb sous forme de Pb (NO3)2 (Sigma-Genosys, 
France). Après incubation,  la capacité de fixation des métaux lourds est révélée par 
une solution de sulfure de sodium saturée puis par de l’acide chlorhydrique concentré 
qui conduisent à la formation de précipités insolubles ou colorés dans le milieu gélosé. 
L’intensité de la coloration ou de l’opacité du milieu est directement en relation avec la 
concentration en plomb dans le milieu. La capacité d’une souche à fixer du plomb se 
traduit par une diminution de la concentration en plomb autour des colonies mise en 
évidence par une diminution (halo) de la coloration ou de l’opacité du milieu.  
 
 
Figure 4 : Test de fixation de métaux lourds sur le milieu gélosé (Akhmetsadykova, 
2008). 
La capacité d’interaction des souches isolées avec Pb (50mg/l) et Cd (50mg/l)  a 
été évaluée par les 9 critères suivants :   
 Pas de croissance;  
 Croissance que sur Pb sans fixation ; 
 Croissance que sur Cd sans fixation ; 
 Croissance sur Pb et Cd sans fixation ; 
 Croissance sur Pb  et le fixe ; 
 Croissance sur Cd  et le fixe ; 
 Croissance sur les deux métaux avec fixation du Pb ; 
 Croissance sur les deux métaux avec fixation du Cd ; 
 Croissance sur les deux métaux avec fixation  des deux métaux.  
 
II.9. Quantification de la capacité des souches bactériennes à fixer du 
Plomb dans l’eau 
 
Protocole de fixation du Plomb 
Il s’agit de mesurer la capacité à fixer le plomb par la bactérie considérée. Le test 
nécessite de disposer de biomasse bactérienne sèche, ce qui a conduit à produire cette 
biomasse. La production de biomasse a débuté par la vérification de la pureté des 
souches sur milieu MRS ou M 17 par des isolements en boites de Pétri. Les souches 
MRS/M17  
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pures ont été pré-cultivées dans deux tubes de 10 ml des mêmes milieux pendant 24 
heures à 37°C. Les deux tubes de pré-culture ont permis d’inoculer 400 ml de milieu 
liquide stérile (MRS ou M17) en flacons de 500 ml. Après 24 heures d’incubation à 
37°C, les cultures ont été centrifugées à 5000 t/mn pendant 10 minutes. Le culot a été 
lavé avec 10 ml d’eau ultra pure (MolBiograde, Sigma) puis centrifugé dans les mêmes 
conditions avant d’être congelé pour la lyophilisation. La fixation des métaux lourds a 
été réalisée selon le protocole décrit par Halttunen et al. (2007a). Pour chaque souche, 
un volume d’une suspension bactérienne à 2 g/l (matière sèche) en eau ultrapure a été 
ajouté à un volume d’une solution connue de plomb ou de cadmium en eau pure. La 
biomasse bactérienne finale est de 1 g/l et les concentrations en plomb de 50, 30, 1 et 0 
mg/l, à un pH de 5 ajusté avec de la soude ou de l’acide chlorhydrique concentrés. Le 
plomb est ajouté sous forme de nitrate. Le matériel utilisé est en plastique pour éviter 
une contamination par le plomb du verre. La mise en contact biomasse/métal a été 
réalisée dans des tubes coniques de 40 ml, avant une incubation de 1h à 37°C. 
L’incubation est suivie d’une centrifugation à 5000 t/mn pendant 10mn. Le surnageant 
est séparé du culot. Avec le surnageant, on prépare trois microtubes de 2 ml stériles 
contenant 1,5 ml précisément mesurés à la pipette. Dans chacun des microtubes, et 
dans tous les culots, on ajoute précisément 200 μl d’acide nitrique pur concentré 
(CarloErba, France) pour éviter la précipitation des métaux lourds sous forme de 
carbonates. Pour chaque souche, on réalise un témoin sans plomb uniquement avec de 
l’eau ultrapure et la biomasse (on ajoute aussi 200 μl d’acide nitrique) pour vérifier 
qu’elle n’était pas contaminée par le plomb. 1,5 ml de chacune des solutions de plomb 
est aussi additionnés de 200 μl d’acide nitrique. Ces témoins permettent de vérifier les 
concentrations initiales utilisées pour le test. 
 Dosage du plomb 
Pour les culots bactériens, une minéralisation par voie humide est réalisée avec 
de l’acide nitrique concentré à chaud. Le surnageant n’a pas été minéralisé. Le dosage 
du plomb a été réalisé par ICP (Inductively Coupled argon Plasma–Atomic Emission 
Spectrometer (ICP AES), Varian Vista MPX–CCD), dans le laboratoire de l’UMR 
Qualisud-CIRAD- (Montpellier-France). 
 
II.10. Test de fixation de plomb in vivo   
 
Quatre-vingt cobayes femelles (250-300g) élevés par la société de Ltd. «ANTIGEN», 
Almaty (Kazakhstan) ont été divisés en huit groupes par 10 animaux de traitement :  
o (1) Témoin : cobayes ne recevant pas de plomb et utilisés comme groupe 
témoin,  
o (2) Groupe Pb : groupe traité avec 2 ml de solution aqueuse contenant du 
Pb (0,5 ppm) (5 fois plus que la norme (0,1ppm) pour le Pb dans le lait) 
dénommé cobayes traités par Pb,  
o (3) 4SF : cobayes traités avec 2 ml de lait fermenté par 4 souches 
différentes de bactéries lactiques ayant la capacité de fixer du Pb 
(Lactobacillus kefiri (S3.2), Enterococcus faecium (AT2M10), 
Enterococcus faecalis (SH1S5) et Enterococcus durans (S3.3). 
o (4) 4SFPb : cobayes traités avec 2 ml de lait fermenté par 4 souches 
différentes de bactéries lactiques ayant la capacité de fixer du Pb 
(Lactobacillus kefiri (S3.2), Enterococcus faecium (AT2M10), 
Enterococcus faecalis (SH1S5) et Enterococcus durans (S3.3).additionné 
de Pb à la même concentration en plomb que les animaux du groupe 2.  
o (5) Gr. L. mesenteroides: cobayes traités avec 2 ml de lait fermenté par 
une seule souche (Leuconostoc mesenteroides (S5.1) fixant le Pb,  
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o (6) Gr. L. mesenteroides Pb: cobayes traités avec 2 ml de lait fermentés 
par une seule souche (Leuconostoc mesenteroides (S5.1), additionné de 
nitrate de plomb à la concentration en plomb que les animaux du groupe 
2, 
o (7) Gr. Lb. paracasei cobayes traités avec 2 ml de lait fermenté par une 
seule souche de bactérie lactique (Lactobacillus paracasei subsp. 
paracasei (S33.2)  
o (8) Gr. Lb. paracasei  Pb cobayes traités avec 2 ml de lait fermenté par 
une seule souche (Lactobacillus paracasei subsp. paracasei (S33.2) et 
additionné de Pb à la concentration en plomb que les animaux du groupe 
2.  
 
Le lait fermenté utilisé a été du lait de vache (Lactel 2,5% ultrasterilisé, Food 
Master) fermenté avec des souches de bactéries lactiques isolées lors de cette étude. 
L’apport de Pb (0,5 ppm) a été réalisé avec du Pb2 (NO3) (Sigma-Genosys, France). 
Les cobayes ont reçu oralement leurs doses respectives (2 ml) chaque jour pendant 28 
jours. L'eau et la nourriture ont été fournies ad libitum. 
 
 Echantillonnage et prélèvements 
Les fèces ont été échantillonnées tous les 7 jours. Au 28 ème jour les échantillons 
du sang ont été collectés par ponction cardiaque (Rader et al. 1981). Le cœur, les 
poumons, le foie, les reins, la rate ont été prélevés après abattage (Schroeder et al., 
1964; Schroeder et al., 1965; Babalola et al., 2010; Chun-yan et al., 2011). Tous les 
échantillons ont été stockés au congélateur au – 20ºC jusqu'à analyse. 
  
 Détermination de la concentration du Plomb 
Les échantillons ont été mélangés par type d’organe et par groupe. Il s’agit donc 
de moyennes par groupe. Avant analyse, les échantillons (sang, fèces, organes) ont été 
séchés au four à 150º C pendant 1 heure et homogénéisés. Puis  1 gramme de chaque 
échantillon a été minéralisé par voie humide en utilisant de l’acide nitrique pur à 65% 
(Carlo Erba Reagents SA, Italy) par la méthode Kjeldahl (DK6 VELP SCIENTIFICA, 
Italy). La concentration du Pb dans les échantillons minéralisés a été dosée par 
Spectrométrie d’absorption atomique 30 (SAA, Carl Zeiss, Germany) au laboratoire 
«KazMekhanObr» (Almaty, Kazakhstan).  
 
 Analyse statistique  
L’effet du traitement sur la concentration en plomb dans les différents organes a été 
évalué par le test de Kruskal-Wallis. La matrice de corrélation concernant le tableau 
traitement x concentration du Pb dans les organes a été analysée par Analyse en 
composantes principales (ACP). La procédure ANOVA a été utilisée pour observer 
l’effet de la semaine sur la concentration du plomb dans les fèces. Le logiciel utilisé a 




III. RESULTATS   
 
III.1. Identification et localisation des sources de pollutions. Situation 
des fermes par rapport aux risques de pollution 
 
Les fermes étudiées et enquêtées sont situées dans quatre régions du 
Kazakhstan retenues d’une part parce qu’il s’agit de zones d’élevage des grands 
camélidés, d’autre part, parce que ce sont des zones de contamination potentielle par 
des polluants (Figure 5). En s’appuyant sur un système d’information géographique, 
des cartes d’indice de pollution ont été construites pour chaque ferme échantillonnée 
dans chacune des régions d’étude. 
 
Figure 5 : Situation des fermes dans les différentes régions prélevées 
 
III.1.1 Région d'Almaty 
 
Ferme DB (Figure 6) : la ferme DB est située à 93 km au Nord Ouest d'Almaty. La 
zone de pâturage est une zone de semi-steppe, non exploitée, à petites collines. L'eau 
provient d'une nappe souterraine. La rivière la plus proche est la rivière Kourti. Aucune 
source d'émission de polluants proche n’a été identifiée, sauf la circulation automobile 
(trafic personnel dans la ferme et route à proximité avec un faible trafic) et des 
substances transportées par les vents sur de longues distances. La région n'est pas 
soumise à des vents forts. Il y a en moyenne 15 jours par an avec un vent de plus de 15 





Figure 6 : Ferme et source de pollution dans la région d’Almaty. 
 
III.1.2 Région du Sud Kazakhstan 
Les zones de pâturage enquêtées sont des zones de steppe, à végétation d'herbacées 
pérennes (Fabaceae, Alhagi pseudolhagi), annuelles (Poaceae) et à petits arbustes 
(Artemisia). 
 
Fermes CH1 et CH2 (Figure 7) : La zone pâturée est proche de cultures de céréales et 
de coton. Les prélèvements ont été effectués à 500 m de la route. La ville de Turkestan 
se trouve à 6 km et une usine de polymétal se trouve à 31 km, à Kentaw. L'eau provient 
d'une nappe souterraine. 
 
Fermes CH3 et CH4 : Les fermes se trouvent à 500 m et 1 km respectivement d'une 
usine de production d'asphalte. La route principale Chymkent/Kyzylorda longe les 
pâturages. L'eau provient d'une nappe souterraine. La ville la plus proche est Turkestan 
à 92 km. Des gisements d'uranium exploités se trouvent à environ 80 km. 
 
Ferme CH5 : L'enclos pour les chameaux est situé dans la ville de Turkestan. Les 
pâturages se situent à l'orée de la ville. Dans la zone se trouve la canalisation de sortie 
des égouts de la ville. Dans la ville se trouvent une usine de ciment et la centrale de 
chauffage. 
 
Les vents dominants sont orientés vers les montagnes, vers le sud est. Ils se 
répartissent de manière égale pour les autres directions. Les rejets de la ville seraient 
donc majoritairement dispersés vers le sud est, c'est à dire vers les zones de pâturages 
des fermes CH1 et CH2. La vitesse du vent est faible mais le vent souffle entre 2 et 4 
m/s la majorité de l’année (Iskakova et Medeu, 1985). 
Les risques de pollution peuvent également provenir d’activités industrielles 
comme celles de la métallurgie et de raffinerie de pétrole qui sont regroupées autour de 




Figure 7 : Fermes et sources de pollution dans la région du Sud Kazakhstan. 
 
III.1.3 Région de Kyzylorda 
Les zones de pâturages de la région sont des zones de steppes, à végétation 
d'herbacées pérennes (Chenopodiaceae), annuelles (Poaceae) et à petits arbustes 
(Asteraceae : Artemisia). Au nord de la région, à environ 200 km de la ville de 
Kyzylorda, se trouvent des gisements de pétrole exploités (Kumkol). A la périphérie de 
la ville se trouve une usine d'asphalte et de ciment. 
 
Ferme KZ1 (Figure 8) : La ferme est située à 16 km de la ville de Kyzylorda. Une route 
secondaire passe à moins d'1 km des pâturages. Un aéroport se trouve à 3 km. L'eau 
provient d'une nappe souterraine. 
 
Ferme KZ2 : Les pâturages se trouvent à 10 km de la ville de Kyzylorda. Une partie des 
pâturages parcourus par les animaux sert aussi de déchetterie à la ville, sur une 
surface de 1 km2. La route secondaire longe les pâturages. L'eau provient d'un canal 
qui prend sa source dans le fleuve Syr-Daria. Des champs de riz sont cultivés à 
proximité (à partir de 500m). 
 
Ferme KZ3 : L'enclos pour les animaux se trouve dans la ville, les animaux pâturent à 
proximité de la ville. L'eau provient du fleuve Syr-Daria. 
 
Fermes KZ4 et KZ5: Les fermes se trouvent dans un village qui longe l'autoroute de 
Kyzylorda/Chymkent. L'eau provient d'un canal effluent du Syr-Daria, protégé par des 
talus. La ville de Chieli se trouve à 26 km. Au sud, trois sites d'extraction d'uranium sont 
exploités. 
 
La région est caractérisée par une vitesse moyenne des vents plutôt élevée, 5 à 
6 m/s. Il y a 10% de jours calmes dans l’année et 30 à 35% des vents soufflent vers le 
nord est. Les vents soufflent également vers le nord et le nord ouest (Iskakova et 
Medeu, 1985). Les vents dominants sont donc à même d'orienter la dispersion des 
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polluants de l'usine d'asphalte et de la ville vers les pâturages de la ferme KZ2. De 
même l'orientation nord des vents peut augmenter la contamination des pâturages des 
fermes KZ4 et KZ5 par les rejets des exploitations d'uranium. 
 
 
Figure 8 : Fermes et sources de pollution dans la région de Kyzylorda. 
 
III.1.4 Région d'Atyraou 
Les pâturages sont des zones de steppes, à dominance d'Artemisia, de Tamaris, 
d’Ephedra Distachya et de Poacées. 
 
Ferme AT1 (Figure 9) : La zone de pâture se trouve entre deux exploitations de puits 
pétroliers (Maten et Joldibaï Nord). L'eau est prélevée d'une nappe souterraine. La ville 
la plus proche est Makat, à 35 km. Les pâturages sont parcourus par de nombreuses 
pistes pour les engins à moteur. 
 
Ferme AT2 : La plus proche exploitation pétrolière a été évaluée à 50 km. L'eau 
provient d'un canal encadré par des talus, le canal prend sa source dans le fleuve Oural 
qui se jette dans la mer Caspienne. La ville d'Atyraou est à 80 km. La zone est proche 
de la route Atyraou/Oural.  
 
Les vents de la région soufflent dans toutes les directions de la rose des vents, 
sauf vers le sud, vers la mer. Tout le long de la côte de la mer Caspienne, les vents 
sont particulièrement plus forts, sinon dans le reste de la région, la vitesse moyenne est 
de 5 m/s (Iskakova et Medeu, 2006). Il y a 54 jours où le vent souffle à plus de 15 m/s 
et seulement 9% de jours calmes dans l’année. 
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Figure 9 : Fermes et sources de pollution dans la région d’Atyraou. 
 
 
D'après la bibliographie et les enquêtes de terrain, différentes sources de 




Figure 10 : Sources de pollution identifiées dans les régions d’étude 
 
L'utilisation des indicateurs permet de prendre en compte les risques dus à la 
présence d'engins (voitures) autour des zones de pâturages et à la présence de 
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déchets dans les fermes qui n'ont pas été représentés sur les cartes. La figure 11 
présente certains indicateurs, les valeurs des indicateurs pour chaque ferme sont 
présentées en Annexe 12. 
Figure 11 : Valeurs de différents indicateurs par ferme 
 
Au final, l’indice synthétique de pollution a varié de 3 à 10 selon les fermes 
(tableau 8 bis). Cet indice est sensé exprimé un gradient du risque de contamination 
des fermes sélectionnées. 
 
Tableau 9 : Indice synthétique du risque de pollution des fermes sélectionnées 















Les activités industrielles menacent toutes les fermes dans chacune des régions, 
mais certaines fermes sont directement exposées à la pollution qui sont plus proches 
des usines ou des exploitations. Les fermes CH3 et CH4 sont situées dans le proche 
périmètre d’une usine de production d’asphalte (Kyzylkopir). Mais, cette usine a été 
exploitée dans l'ancien temps puis abandonnée. Elle vient d'être remise en 
fonctionnement par de nouveaux investisseurs (2009). Elle n'a donc pas fonctionné à 
plein régime durant la période d'étude. Les fermes KZ2, KZ1 et KZ3 peuvent également 
recevoir les retombées du fonctionnement d’une usine d’asphalte. 
La ferme KZ2 présente un risque d’autant plus élevé, que les pâturages exploités 
par les chameaux sont soumis à la présence de déchets. 
Les chamelles des fermes CH5 et KZ3, qui pâturent dans la ville où à proximité, 
sont exposées à de hauts niveaux de pollution dus aux Pb et Cd provenant de la 
circulation automobile. 
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Dans la région d'Atyraou, la ferme AT1 est plus exposée à la pollution des rejets 
de l’exploitation pétrolière qu’AT2. Le risque de pollution des sols et des plantes par les 
dépôts atmosphériques est plus élevé. 
La présence de mines d’uranium dans le sud de la région de Kyzylorda entraîne 
un fort risque de contamination. En premier lieu par les déchets radioactifs et, en 
deuxième lieu, par les métaux lourds, déchets d’exploitation de la mine, comme le 
cuivre, coproduit de l’extraction de l’uranium. La présence de champs agricoles 
exploités menace principalement les pâturages du Sud Kazakhstan. Le risque de 
pollution par l’agriculture est surtout lié à la pollution de l’eau. 
La cartographie permet de représenter les risques liés à la pollution de l'air et 
des sols. L'évaluation des risques de pollution de l'eau nécessite de connaître 
exactement la circulation et la conformation du réseau hydrographique. Notamment, il 
serait nécessaire de connaître l'origine des nappes souterraines ainsi que les tracés 
exacts des cours d'eau. Mais les données n’étaient pas disponibles pour la présente 
étude. Tout comme le rejet d'éléments toxiques par les usines dans les aquifères. 
Les données disponibles pour la direction du vent et la vitesse sont les 
moyennes pour les vents en juillet, en janvier et les moyennes sur l'année. La 
représentation choisie utilise les données sur l'année, étant donnée que les émissions 
de pollution ont lieu tout au long de l'année, et donc que les zones susceptibles de 
recevoir le plus de substances polluantes sont celles qui reçoivent le plus de vent 
durant toute l'année. Les zones sous les vents dominants seront soumises aux dépôts 
dus aux industries, aux activités des villes et à l’extraction des ressources primaires. 
Les données sur les directions du vent datent de 1985 et l’échelle de précision est 
régionale, c’est-à-dire 1 pour 10 000 000. 
Des phénomènes de pollution intense ont lieu selon certaines zones présentant 
un relief spécifique comme une vallée ou une zone côtière. Les zones étudiées ne 
présentent pas de tels reliefs, les pâturages se situent tous dans des zones de plaines, 
éloignées des montagnes, à l'exception de la ferme de DB qui présentent des petites 
collines de quelques mètres de hauteur (10m). 
L'enquête environnementale montre que l'environnement dans lequel évoluent 
les chameaux est soumis à de multiples pollutions. Les différents éléments étudiés sont 
donc susceptibles d'être contaminés que ce soit par le Pb avec les gaz automobile, les 
rejets industriels (usine d’asphalte, pétrole, industrie métallurgique) ou l'agriculture, par 
le Cd (industrie métallurgique, agriculture, usine asphalte, automobiles), par le Cr 
(agriculture, décharge), par le Cu (agriculture, pétrole) ou par le Zn (industrie 
métallurgique, décharge). La représentation cartographique permet de visualiser les 
différentes pollutions qui menacent les fermes. 
Seules les principales sources de pollution les plus proches ont été identifiées. 
Les animaux au pâturage sont la cible potentielle de nombreuses pollutions et peuvent 
donc être le vecteur de la contamination alimentaire à l'homme. 
 
III.2. Analyses des données expérimentales  
 
III.2.1 Pb et Cd dans différents matrices environnementales   
 
Sol 
Le taux de Pb dans les échantillons de sols des différentes fermes échantillonnées est 
compris entre 7,76 et 131,08 ppm. Le taux de Cd est compris entre 0,08 ppm et une 




Le taux de Pb et Cd est compris entre 5,9-13,6 ppm et >0,05-0,25 ppm.  
 
Plantes 
Le taux de Pb dans les échantillons de plantes est compris entre 0,50 et 2,30 ppm. Le 
taux de Cd est compris entre une valeur inférieure à 0,05 ppm et un maximum de  0,56 
ppm dans la ferme AT1 (Tableau 10).  
 
Tableau 10 : Teneur du Pb et Cd dans l’eau, le sol et les plantes selon les fermes. 
Ferme 
Eau Sol Plante 
Pb Cd Pb Cd Pb Cd 
AT1 8,91 0,09 9,63 0,27 2,3 0,56 
AT2 8,91 0,09 10,17 0,21 1,3 0,21 
CH1 8,347 0,05 131,08 0,24 1,2 0,05 
CH2 6,549 0,05 33,44 0,18 1,5 0,09 
CH3 8,777 0,05 16,32 0,29 0,5 0,07 
CH4 10,822 0,05 16,05 0,39 0,6 0,1 
CH5 6,097 0,05 18,99 0,22 0,9 0,1 
DB 5,913 0,05 13,11 0,22 2,2 0,4 
KZ1 10,19 0,05 11,37 0,19 1 0,17 
KZ2 6,684 0,05 8,42 0,21 1,5 0,15 
KZ3 8,528 0,05 12,31 0,33 0,8 0,06 
KZ4 12,466 0,25 10,17 0,08 1,7 0,14 
KZ5 13,642 0,05 7,76 0,1 0,8 0,13 
 
III.3. Comparaison avec l’analyse spatiale  
 
III.3.1 Teneur dans le sol 
Le plomb. Les valeurs de concentration en métaux lourds obtenues sont 
contenues dans une échelle de valeurs très large. La ferme CH1 présente la plus forte 
concentration en Pb ce qui peut être du à la présence de l’autoroute. La ferme CH2 qui 
présente une pollution plus importante après la ferme CH2 se trouve aussi près à la 
circulation automobile.  
Les fermes CH3 et CH4 ne semblent pas être fortement touchées par la pollution 
de l’usine d’asphalte. Mais, la teneur en Pb y est plus haute relativement aux autres 
fermes. Les prélèvements effectués dans les fermes soumises à de fortes pollutions à 
proximité d’une source de pollution (déchetterie, canalisation) ne contrastent pas par 
rapport aux autres prélèvements. Cependant, la ferme CH5 est plus contaminée après 
les fermes CH1 et CH2.  
 
Le cadmium. La ferme CH4 située près de l’usine d’asphalte et des gisements 
d’uranium à 80 km est plus polluée par rapport aux autres fermes de la région. La ferme 
CH3 qui se situe proche de CH4 présente aussi un niveau de pollution non négligeable. 
Les fermes CH1 et CH2 sont placées près des champs de cultures : CH1 s’avère 
cependant plus polluée que CH2. Les fermes CH5 et KZ2 situées dans la ville avec un 
pâturage près de la déchetterie et des canalisations ne montrent pas de forte 
contamination. Cependant, la ferme KZ3 située dans la ville, présente un niveau de 
pollution plus fort. Les effets de déplacement autour de puits pétroliers ont une 
conséquence de pollution non négligeable.  
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III.3.2 Teneur dans l’eau 
 
Le plomb. L’eau de la ferme DB est la moins contaminée par rapport aux autres 
fermes. Les fermes les plus contaminées dans la région de Sud Kazakhstan sont CH3 
et CH4, près de l’usine d’asphalte. Les fermes CH5 et KZ2 près de déchetteries ont un 
niveau de pollution relativement peu élevé. Les fermes KZ4 et KZ5 sont plus touchées 
par la contamination au Pb car l’eau provient d’un canal effluent du fleuve Syr-Daria qui 
pourrait être contaminé, et l’autoroute peut jouer un rôle important. Le niveau de la 
contamination de la ferme KZ1 est également élevé, ce qui peut être du à la présence 
des activités de l’aéroport et de la route secondaire près du pâturage. Les mêmes 
résultats sont observés pour la ferme CH1 placée près de la route, mais non pour la 
ferme DB. La présence de puits pétroliers près de la ferme ou à 50 km donne le même 
niveau de pollution pour les fermes AT1 et AT2. 
 
Le cadmium. En ce qui concerne la teneur du Cd dans l’eau, on peut noter que 
l’eau de la ferme KZ4 contient les valeurs maximales. Les échantillons de cette ferme 
ont été pollués par le Pb à des teneurs importantes. Mais, les échantillons de la ferme 
KZ5, riches en Pb, apparaissent moins contaminés que la ferme KZ4. La présence de 
puits pétroliers joue un rôle non négligeable sur le teneur du Cd dans l’eau de la région 
d’Atyraou.  
 
III.3.3 Teneur du Pb et Cd dans les plantes 
Les prélèvements effectués à proximité des fermes soumises à de fortes 
pollutions (KZ2, CH5) sont dans le niveau moyen de pollution des autres matrices 
prélevées (eau et sol). 
La ferme AT1 présente le niveau de pollution le plus élevé. On pourrait dire que 
la distance de puits pétroliers a une influence sur la teneur du Pb et Cd comme 
l’indiquent les données de la ferme AT2, en comparaison avec AT1.  
Les fermes CH3 et CH4 ne semblent pas être fortement touchées par la pollution 
de l’usine d’asphalte. Les fermes CH1 et CH2 présentent une pollution plus importante, 
qui peut être due à la circulation automobile près des pâturages. 
La ferme de DB présente la plus forte concentration en les deux métaux alors 
qu’il n’y a pas de source de pollution identifiée. La pollution peut être due aux dépôts 
par les vents qui transportent les molécules sur de longues distances ou à la circulation 
d’engins motorisés sur les pâturages. On voit que les fermes les plus contaminées par 
le Pb sont aussi contaminées par le Cd.  
 
III.4. Interactions entre matrices environnementales  
 
On observe un lien entre l’indice de pollution et les teneurs en métaux lourds (Pb 
et Cd) dans les sols montrant l’impact de la proximité et de la nature des sources de 
polluants sur la contamination des sols. On observe également une corrélation étroite 
entre la teneur en Pb et en Cd dans les plantes et un lien semblable dans l’eau. 
Cependant, les teneurs dans le sol sont indépendants des teneurs dans l’eau et dans 




Figure 12 : Corrélation entre les teneurs du Pb et Cd dans les différentes matrices. 
 
Les relations des variables deux à deux ont été étudiées pour les différentes 
matrices (eau, sol, plante) ou pour un même élément dans différentes matrices (Pb et 
Cd). Les corrélations positives ont été observés dans chacune des matrices, tout 
particulièrement dans les plantes (Figure 13), indiquant un effet global de la pollution 
















Figure 13 : Corrélation entre les Pb et Cd dans les plantes. 
 
Par contre, il n’y a pas de corrélation du même type dans les sols et dans l’eau 
mais le nombre d’échantillons est limité. De plus, un prélèvement de sol est 
particulièrement contaminé en Pb, perturbant la variance du Pb par rapport à celle du 
Cd et rendant la relation statistique difficile à établir (Figure 14). 
En revanche, il n’existe pas de liens significatifs entre les teneurs en Pb et Cd (ci-
dessous par exemple dans les plantes) et l’indicateur de pollution selon l’échelle de 0 à 















































Figure 14 : Liens entre le teneur en Pb et Cd dans le sol et l’indicateur de pollution. 
 
Par exemple ici dans les sols, il y a une tendance à l’augmentation du Pb en 
fonction de l’indice de pollution, mais il semble qu’il y ait un optimum (indice de 6 ou 7). 
La pertinence de l’indice est donc à relativiser. 
 
III.5. Métaux lourds dans le lait et shubat: Pb, Cd, Cu et Zn (ppm)  
 
Les données sur le teneur en métaux lourds dans le lait et le shubat sont 
rapportées sur les graphiques suivants pour chaque élément et ferme.   
 
PLOMB 
Dans le lait et le shubat, les teneurs en Pb sont toutes inférieures de la limite maximale 
autorisée par l’UE (0,05 ppm), à l’exception de la ferme de la région d’Almaty,  réputée 
pour l’intensité de son trafic routier (Figure 15).  
 
 
























Les teneurs en Cd dans tous les échantillons du lait et du shubat sont inférieures 
à 1 ppb sauf dans la région de Kyzylorda (ferme KZ4), mais qui reste cependant 

















Figure 16. Teneur en Cadmium dans le lait et shubat 
 
ZINC 
Concernant le Zn, on constate des teneurs au-delà de la limite maximale autorisée dans 
l’UE, dans 11 échantillons sur 25, soit 5 ppm.  La teneur en Zn est plus élevée dans le 
shubat de la ferme AT1 (7,5 ppm) (Figure 17).  
 
 
Figure 17. Teneur en Plomb dans le lait et shubat 
 
CUIVRE 
Aucune valeur du cuivre n’a dépassé la limite maximale autorisée dans l’UE (0,05 ppm), 
sauf dans un échantillon de la région d’Almaty (0,085 ppm). 
 
Synthèse 
La concentration en métaux lourds dans les cinq régions du Kazakhstan (Almaty, 



















(moins que 0,05 ppm), normale en zinc (près de 5 ppm) et cadmium, mais un peu 
élevée pour le plomb (Tableau 11). 
  
Tableau 11 : Teneurs en Cuivre, Zinc, Plomb et Cadmium dans le lait de chamelle et le 
shubat de 5 régions du Kazakhstan (moyenne  et E.T. en ppm). 
Regions Cu Zn Pb Cd 
Lait Shubat Lait Shubat Lait Shubat Lait Shubat 
Almaty 0,07a 0,06a 4,90 5,50 0,06a 0,06a 0,003a 0,003 
Atyraou <0,05b <0,05b 4,75b 6,50 <0,01c <0,01a <0,001b <0,001 
Kyzylorda <0,05b <0,05b 5,31a 5,70 0,02c 0,02a <0,001b <0,001 
Taraz <0,05b <0,05b 4,85b 4,50 0,01c 0,01a <0,001b <0,001 
Sud 
Kazakhstan 
<0,05b <0,05b 4,07b 4,16 0,04b 0,04c 0,002b 0,002 
Effet de 
region 
P<0,05 P<0,001 NS NS P<0.001 P<0,05 NS NS 
















a, b, c les différents lettres expriment les différences signifiants minimal est de P<0,05.  
 
L’analyse de la variance a montré des valeurs significativement plus élevées à 
Almaty en comparaison des autres régions pour tous les paramètres sauf le Zn, à la fois 
dans le lait et le shubat, et pour le Cd dans le shubat uniquement. La teneur en Pb a été 
significativement plus élevée dans la région du Sud Kazakhstan par rapport aux régions 
de Kyzylorda, de Taraz et d’Atyraou, à la fois dans le lait et le shubat. Une légère 
différence significative a été observée pour le zinc dans le lait entre Kyzylorda et les 
autres régions. 
Selon la matrice des corrélations, il apparait d’une part que les concentrations en 
Pb et Cd sont significativement corrélées entre elles aussi bien dans le lait que dans le 
shubat (tableau 12), d’autre part, les teneurs en Pb, Cd et Zn dans le lait sont corrélées 
à celle du shubat. 
 
Tableau 12 : Matrice de corrélation entre les métaux lourds dans le lait et le shubat. 








1 Cu Lait 1               
2 Zn Lait -0,082 1             
3 Pb Lait 0,397 -0,037 1           
4 Cd Lait 0,109 -0,167 0,606 1         
5 Cu Shubat 0,203 0,021 0,351 0,354 1       
6 Zn Shubat -0,114 0,606 -0,193 -0,308 0,016 1     
7 Pb Shubat 0,120 -0,174 0,737 0,477 0,389 -0,094 1   





III.6. Teneur des pesticides organochlorés dans des différentes 
matrices  
 
III.6.1 Teneur des pesticides organochlorés dans le sol  
Le tableau ci-après représente les valeurs moyennes des teneurs en pesticides 
organochlorés dans le sol des quatre régions étudiées calculées à partir des résultats 
rapportées dans l’Annexe 13. Toutes les régions sont contaminées par l’α-HCH et le γ-
HCH à des concentrations 6 à 7 fois supérieures selon les régions. Les sols des régions 
d’Almaty, du Sud Kazakhstan et d’Atyraou semblent moins pollués que ceux de 
Kyzylorda. Ce dernier est contaminé par six des sept pesticides étudiés, dont trois à 
des concentrations importantes : 0,029 ± 0,022 ppm de 4,4-DDE et 0,064 ± 0,065 ppm 
de 4,4-DDT (Tableau 13). De plus le β-HCH (max=0,023 ppm) n’a été détecté que dans 
cette région. Le sol de la région du Sud Kazakhstan est plus touché par la 
contamination avec l’α-HCH. En effet, les teneurs dans le sol en α-HCH des régions 
d’Almaty et de Kyzylorda ont été respectivement de 0,007±0,006 ppm et de 0,045 ± 
0,019 ppm, soit 6 fois plus  de α-HCH dans la région de Kyzylorda. Le 2,4-DDD n’est 
présent dans aucun des échantillons. Par ailleurs, certains écarts type observés sont 
supérieurs à la moyenne qui leur correspond. Ceci s’explique soit par le fait qu’un ou 
plusieurs des échantillons étaient plus contaminés que les autres soit qu’il n’y avait 
qu’un seul échantillon contaminé. Les teneurs en pesticides sont apparues très 
hétérogènes entre les régions pour un même pesticide. 
 
Tableau 13 : Teneur moyenne en pesticides organochlorés dans le sol dans 4 régions 
 
III.6.2 Teneur des pesticides organochlorés dans l’eau  
Les valeurs moyennes des teneurs en pesticides organochlorés dans l’eau sont 
calculées à partir des résultats mentionnés dans l’Annexe 14. Dans les échantillons 
d’eau des régions d’Almaty et d’Atyraou, aucun pesticide n’a été détecté. Quant aux 
régions du Sud Kazakhstan et de Kyzylorda leur eau contenait de α-HCH  à l’état de 






Almaty Moyenne 0,007 0 0,006 0 0 0 0 
Ecart type 0,006 0 0,005 0 0 0 0 
Minimum 0,001 0 0,001 0 0 0 0 
Maximum 0,012 0 0,011 0 0 0 0 
Sud 
Kazakhstan 
Moyenne 0,08 0 0,021 0 0 0 0 
Ecart type 0,114 0 0,033 0 0 0 0 
Minimum 0,002 0 0,003 0 0 0 0 
Maximum 0,351 0 0,100 0 0 0 0 
Kyzylorda Moyenne 0,045 0,003 0,016 0,029 0 0,004 0,064 
Ecart type 0,019 0,008 0,008 0,022 0 0,007 0,065 
Minimum 0,015 0 0,003 0,006 0 0 0 
Maximum 0,084 0,023 0,031 0,074 0 0,015 0,185 
Atyraou Moyenne 0,022 0 0,013 0 0 0 0,018 
Ecart type 0,008 0 0,003 0 0 0 0,018 
Minimum 0,014 0 0,010 0 0 0 0 
Maximum 0,029 0 0,015 0 0 0 0,035 
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traces, à raison de 0,001 ± 0,001 ppb (Tableau 14). Les résultats semblent parfaitement 
homogènes entre les régions, et ce, pour chaque pesticide.  
 
Tableau 14 : Teneur moyenne en α-HCH dans l’eau dans les régions du Sud 
Kazakhstan et Kyzylorda en ppb 
α-HCH 




Moyenne   0,001 0,001 
Ecart type   0,001 0,001 
Minimum   0 0 
Maximum   0,003 0,002 
 
III.6.3 Teneur des pesticides organochlorés dans les plantes  
Le tableau ci-dessous présente les valeurs moyennes des teneurs en pesticides 
organochlorés dans les plantes, calculées à partir des résultats répertoriés dans 
l’Annexe 15. Certains des pesticides, le β-HCH, le γ-HCH et le 2,4-DDD, sont peu ou 
pas présents dans les plantes, et ce pour chacune des régions. Alors que d’autres, tel 
que le 4,4-DDE est détecté à des concentrations plus importantes, de 0,037 ± 0,049 à 
0,076 ± 0,029 ppm. Là encore, certains écarts type observés sont supérieurs à la 
moyenne leur correspondant, les mêmes explications que celles décrites pour les 
échantillons de sol sont avancées.  
Dans les échantillons de plantes de la région de Kyzylorda tous les pesticides 
étudiés ont été détectés. Les teneurs maximum en β-HCH (0,021 ppm) et en 2,4-DDD 
(0,136 ppm) mesurées l’ont été dans les échantillons de cette région. Les autres 
valeurs étaient relativement au même niveau que dans les autres régions (Tableau 15).   
Le maximum pour 5 (α-HCH, γ-HCH, 4,4-DDE, 4,4-DDD, 4,4-DDT) de 7 pesticides 
étudiés a été détecté dans la région d’Atyraou.   
 
Tableau 15 : Teneur moyenne en pesticides organochlorés dans les plantes des 4 
régions en ppm 
 






Almaty Moyenne 0,024 0 0,005 0,076 0 0,027 0,032 
Ecart type 0,004 0 0,001 0,029 0 0,014 0,011 
Minimum 0,020 0 0,003 0,020 0 0 0,020 
Maximum 0,031 0 0,007 0,100 0 0,040 0,045 
Sud 
Kazakhstan 
Moyenne 0,023 0,003 0,006 0,050 0 0,014 0,025 
Ecart type 0,009 0,006 0,003 0,029 0 0,012 0,024 
Minimum 0,012 0 0,003 0,015 0 0 0 
Maximum 0,036 0,015 0,012 0,086 0 0,027 0,063 
Kyzylorda Moyenne 0,029 0,004 0,006 0,037 0,037 0,008 0,017 
Ecart type 0,010 0,008 0,002 0,049 0,049 0,018 0,019 
Minimum 0,018 0 0,003 0 0 0 0 
Maximum 0,042 0,021 0,009 0,136 0,031 0,047 0,050 
Atyraou Moyenne 0,026 0 0,009 0,043 0 0,015 0,035 
Ecart type 0,014 0 0,006 0,047 0 0,019 0,026 
Minimum 0,004 0 0,003 0 0 0 0 
Maximum 0,049 0 0,019 0,140 0 0,053 0,080 
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III.6.4 Teneur des pesticides organochlorés dans le lait 
Le tableau ci-après représente les valeurs moyennes des teneurs en pesticides 
organochlorés dans le lait des quatre régions étudiées calculées à partir des résultats  
mentionnés dans l’Annexe 16. La plus haute teneur de α-HCH a été trouvée dans le lait 
de la région d’Atyraou. Le β-HCH n’a pas été détecté dans le lait des régions d’Almaty 
et Sud Kazakhstan. Sa teneur était plus élevée dans la région d’Atyraou (0,014 ppm) 
que dans celle de Kyzylorda (0,005 ppm).  Les valeurs maximum de γ-HCH et 4,4-DDD 
ont été aussi observées pour la région d’Atyraou. La quantité de 4,4-DDE a été 3 fois 
plus élevée dans la région d’Almaty par rapport aux autres régions. Pour la région 
d’Almaty seul un échantillon du lait a pu être analysé aussi les écarts type des teneurs 
en pesticides détectés sont nuls. Les résultats ont montré que le 2,4-DDD n’est pas 
présent dans le lait, et ce pour chacune des régions. Par ailleurs, il existe une grande 
hétérogénéité des teneurs pour un même pesticide entre les différentes régions 
étudiées : ainsi le lait de la région du Sud Kazakhstan contenait 0,05 ppm en moyenne 
de 4,4-DDT contre 0 ppm dans celui d’Almaty (Tableau 16). Les écarts types supérieurs 
à la moyenne leur correspondant sont dus au fait qu’il n’y a qu’un seul échantillon pollué 
pour chacun des pesticides concerné ou un des échantillons est très contaminé par 
rapport aux autres. 
 
Tableau 16 : Teneur moyenne en pesticides organochlorés dans le lait des 4 régions 
en ppm 
 
III.6.5 Teneur des pesticides organochlorés dans le shubat  
Les valeurs moyennes des teneurs en pesticides organochlorés dans le shubat 
sont calculées à partir des résultats mentionnés dans l’Annexe 16. La pollution des 
échantillons de shubat par l’α-HCH s’est située relativement au même niveau dans 
toutes les régions. La teneur en β-HCH était  plus élevée dans la région de Kyzylorda 
(Tableau 16).  Des traces de γ-HCH ont été détectées dans tous les échantillons. Le 
maximum de 4,4-DDE a été observé dans la région d’Atyraou. Les pesticides  2,4-DDD, 
4,4-DDD et 4,4-DDT ne sont pas détectés dans le shubat des régions de Sud 
Kazakhstan, Kyzylorda et Atyraou. Dans la région d’Almaty les 2,4-DDD et 4,4-DDT ne 
sont pas détectés, mais le 4,4-DDD s’est présenté en quantité de 0,033 ppm en 






Almaty Moyenne 0,027 0 0,005 0,040 0 0 0 
Ecart type 0 0 0 0 0 0 0 
Minimum 0,027 0 0,005 0,040 0 0 0 
Maximum 0,027 0 0,005 0,040 0 0 0 
Sud 
Kazakhstan 
Moyenne 0,010 0 0,022 0 0 0,013 0,050 
Ecart type 0,004 0 0,016 0 0 0,009 0,045 
Minimum 0,006 0 0,003 0 0 0 0 
Maximum 0,015 0 0,042 0 0 0,020 0,110 
Kyzylorda Moyenne 0,021 0,001 0,004 0,008 0 0,004 0,003 
Ecart type 0,010 0,002 0,002 0,007 0 0,009 0,007 
Minimum 0,008 0 0,003 0 0 0 0 
Maximum 0,038 0,005 0,009 0,018 0 0,025 0,020 
Atyraou Moyenne 0,036 0,008 0,021 0,008 0 0,018 0,025 
Ecart type 0,006 0,006 0,022 0,006 0 0,026 0,035 
Minimum 0,028 0 0,003 0 0 0 0 
Maximum 0,042 0,014 0,052 0,015 0 0,055 0,075 
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moyenne (Tableau 17). Là encore, l’écart type supérieur à la moyenne observé pour le 
pesticide 4,4-DDE de la région du Sud Kazakhstan est expliqué par le fait qu’il n’y avait 
qu’un échantillon sur les trois qui était pollué. 
 
Tableau 17 : Teneur moyenne en pesticides organochlorés dans le shubat des 4 
régions en ppm 
 
Si, on examine les liens entre les matrices, le lait et le shubat, on retrouve trois 
molécules recherchées en quantité importante dans la région d’Atyraou.  
Dans la région de Kyzylorda seul la β-HCH est fortement présent dans le shubat. Le 
4,4-DDT est présent dans le lait du Sud Kazakhstan.  
Pour la région d’Almaty, le lait et le shubat contiennent des teneurs élevées en dérivés 
du DDT, malgré leurs faibles concentrations dans les matrices environnementales.  
 
III.6.6 Corrélation entre les teneurs en pesticides dans l’environnement et 
le lait et entre le lait et le shubat  
 
Les trois figures ci-dessous représentent les graphiques des corrélations des 
teneurs des sept pesticides organochlorés étudiés entre l’environnement et le lait 
(Figures 18 à 20). Au vu des résultats, aucune relation entre les teneurs en pesticides 
dans l’environnement et le lait n’a été observée. Cependant, étant donné le faible 
nombre d’échantillons, les résultats ne sont pas statistiquement vérifiables, nous ne 
pouvons alors parler que de «tendance». Ainsi une forte pollution de l’environnement ne 
semble pas être liée nécessairement à une forte contamination du lait et du shubat. 
 






Almaty Moyenne 0,021 0,004 0,005 0 0 0,033 0 
Ecart type 0,010 0,004 0,001 0 0 0,033 0 
Minimum 0,011 0 0,004 0 0 0 0 
Maximum 0,030 0,007 0,005 0 0 0,065 0 
Sud 
Kazakhstan 
Moyenne 0,013 0 0,002 0,003 0 0 0 
Ecart type 0,012 0 0,001 0,005 0 0 0 
Minimum 0,003 0 0 0 0 0 0 
Maximum 0,030 0 0,003 0,010 0 0 0 
Kyzylorda Moyenne 0,024 0,010 0,005 0,025 0 0 0 
Ecart type 0 0 0 0 0 0 0 
Minimum 0,024 0,010 0,005 0,025 0 0 0 
Maximum 0,024 0,010 0,005 0,025 0 0 0 
Atyraou Moyenne 0,023 0 0,005 0,018 0 0 0 
Ecart type 0,008 0 0,001 0,018 0 0 0 
Minimum 0,015 0 0,004 0 0 0 0 
Maximum 0,030 0 0,006 0,035 0 0 0 
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Figure 20 : Corrélation des teneurs en pesticides entre les plantes et le lait ou le 
shubat 
 
Tableau 18 : Valeurs des coefficients de corrélation de Pearson des teneurs en 
pesticides entre l’environnement et le lait. 
 








Coefficient de corrélation 
entre le sol et le lait 
-0,218 -0,153 -0,433 -0,067  -0,338 -0,322 
Coefficient de corrélation 
entre l’eau et le lait 
0,067       
Coefficient de corrélation 
entre les plantes et le lait 
-0,049  0,687 -0,319  0,451 -0,108 
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Les cases vides sont dues au fait que tous les échantillons d’au moins une des 
deux séries (environnement ou lait) ne contient pas le pesticide correspondant. Une 
corrélation significative n’est observée qu’entre les plantes et le lait pour seulement 
deux des sept pesticides, le lindane et le 4,4-DDD (Tableau 18).  
 
III.7. Les bactéries lactiques et leur rôle dans la détoxification  
 
III.7.1 Caractérisation et Identification des flores lactiques du lait et du 
shubat  
 
Au total, 138 souches ont pu être isolées à partir de 25 échantillons du lait et de 
shubat. La plupart sont des coques (109), 17 sont des bacilles et 12 des levures.  
Après la coloration de Gram ainsi que des tests de recherche de la catalase et 
de l’oxydase 118 souches, pouvaient être assimilées à des bactéries lactiques et ont 
été utilisées pour réaliser des tests de fixation du Pb et Cd.   
 
III.7.2 Etude qualitative de la capacité des bactéries lactiques à fixer les 
métaux lourds  
 
Les photos 6-7, montrent les résultats obtenus lors de deux tests de fixation avec 
le plomb (Photo 6) et avec le Cd (Photo 7). On observe la croissance des souches 
testées et leur capacité à fixer les métaux lourds par la présence d’un halo autour des 
stries. Le halo signifiant une diminution voire une absence des ions métalliques 
considérée dans cette zone.  
 
 








Photo 6.  Interaction d’une souche avec du Pb    Photo 7.  Interaction d’une souche avec du Cd 
 
Les résultats de ce test ont montré que sur 118 souches testées : 6 ne se développent 
pas  en présence de Pb et de Cd, 62 ne fixent ni le Pb, ni le Cd. Parmi les  cinquante 
souches restantes : 10 fixent à la fois le Pb et le Cd, 18 uniquement  le Pb et 22 







Figure 21 : Répartition de souches isolées selon leur capacité à croitre sur des milieux 
additionnés de Pb ou de Cd et à fixer ces métaux 
 
Seules les 45 souches ayant montré une capacité à fixer les métaux lourds ont 
été retenus pour une identification par des méthodes moléculaires.   
 
III.7.3 Identification des souches isolées à partir du lait et shubat.  
 
Les ADN ont été directement extraits des 45 souches pures de bactéries cultivées 
24 heures à 37 °C sur les milieux gélosés MRS ou M17.   
 
Vérification de l’extraction d’ADN sur gel d’agarose 0,8%.  
 
Avant de réaliser la PCR, une vérification de l’extraction d’ADN sur gel d’agarose 
0,8% a été faite (Photo 8) pour chaque échantillon en deux répétitions. Le marqueur de 
100 pb a été utilisé. L’aspect des bandes 25, 26, 29 correspond à des dépôts trop 






Photo 8 : Gel d’agarose à 0,8% pour vérifier la qualité de vérification de l’extraction de 
l’ADN de souches de bactéries lactiques isolées de lait et de shubat 
 
PCR  
Les ADN bactériens extraits de chaque souche ont été amplifiés en utilisant la 
paire d’amorces 338f et 518r et la paire d’amorces W001/23S1. La paire d’amorces 
338f et 518r conduit à des produits d’amplification de 237 paires de bases ce qui est 
une séquence de faible taille qui ne permet pas toujours d’identifier précisément les 
souches bactériennes isolées ou de différencier des souches de la même espèce.  
  
  
Photo 9 : Gel d’agarose à 2% de vérification des produits de la PCR avec les amorces 
338f et 518r produisant des amplicons de 237 pb à partir d’ADN extrait de bactéries 
lactiques isolées de lait de chamelle ou de shubat. 
  M      23/1  23/2   24/1  24/2    25/1   25/2   26/1 26/2    27/1  27/2   28/1  28/2    29/1  29/2    CN      CN 
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Pour certaines souches, seul le nom du genre bactérien est accessible. La 
seconde paire d’amorce a été utilisée pour permettre une identification plus fine des 
souches en produisant une séquence de 1500 paires de bases. Les photos 4 et 5 
montrent l’efficacité de cette étape d’amplification et la taille des amplicons produits.  
 
 
Photo 10 : Gel d’agarose à 2% de vérification des produits de la PCR avec les amorces 
W001/23S1 produisant des amplicons de 1500 pb à partir d’ADN extrait de bactéries 
lactiques isolées de lait de chamelle ou de shubat. 
 
Les bandes d’ADN obtenues sur ces gels ont été coupées et purifiées en utilisant 
le Wizard Kit de Promega et conservées au -20 °C jusqu' au séquençage. 
 
Identification des souches  
L’exploitation du séquençage des produits de la PCR a permis d’identifier 45 
souches isolées de lait de chamelle et de shubat. 
 
Tableau 18 : Les noms des souches isolées du lait de chamelle et de shubat de 4 
régions de Kazakhstan 
№ Origine / Type de 
produit 
Lait de chamelle Shubat 
1 AT1  Enterococcus faecalis 
2 AT2 Enterococcus faecium  
3 CH1 
Leuconostoc mesenteroides Lactobacillus sakei  
Enterococcus durans Lactobacillus sakei  
 Lactobacillus kefiri  
 Enterococcus durans  
 Enterococcus durans  
 Enterococcus faecalis  
 Enterococcus faecalis 
 Leuconostoc mesenteroides  
4 CH2 
Lactobacillus casei Enterococcus durans 
Lactobacillus curvatus Enterococcus durans 
Enterococcus durans Enterococcus faecium 
Enterococcus faecium  
Enterococcus faecium  
5 CH3 
Lactobacillus sakei Enterococcus durans 
Lactococcus lactis subsp. lactis  
Enterococcus faecium  
Leuconostoc mesenteroides  
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6 CH4 
Enterococcus faecalis Lactobacillus casei subsp. casei 
 Lactobacillus paracasei 
 Enterococcus faecium 
7 CH5 
Enterococcus durans Enterococcus durans 
 Enterococcus durans 
8 DB  Lactobacillus casei 
9 KZ1  Enterococcus sp. 
10 KZ2 
 Lactobacillus casei 
 Lactobacillus casei 
 Lactococcus lactis subsp. lactis 
 Enterococcus durans 
 Enterococcus durans 
 Enterococcus faecalis 
 Enterococcus faecium 
11 KZ3   
12 KZ4 Lactobacillus sakei  
13 KZ5 
Lactobacillus casei subsp. casei  
Enterococcus faecium  
Enterococcus faecium  
 
Les résultats du séquençage de souches isolées du lait et du shubat montrent une 
prédominance de coques lactiques dans le lait et le shubat. Les coques sont 











Figure 22 : Microflores lactiques dans le  lait et le shubat 
 
III.7.4 Etude quantitative de fixation dans l’eau additionnée par le Pb  
 
Pour cette étude 13 souches (Tableau 19) ont été choisies pour avoir montré une 
grande capacité à inter-réagir avec le Pb lors du test sur milieu de culture gélosé 
additionnée de Pb. 
 
Tableau 19 : Liste des souches de bactéries lactiques utilisées pour l’étude quantitative 
de fixation dans l’eau additionnée par le Pb. 
 
Nom de souche utilisée Code des souches 
Enterococcus durans s5.3 
Enterococcus durans SH2M3N2 
Enterococcus sp s3.3 
Enterococcus faecalis SH1S5 
Enterococcus faecium 35m17 
Enterococcus faecium S19 
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Enterococcus faecium 35mrs 
Enterococcus faecium AT2M10 
Enterococcus faecium s36 
Lactobacillus paracasei subsp. paracasei s33.2 
Lactobacillus kefiri s3.2 
Leuconostoc mesenteroides s60 
Leuconostoc mesenteroides SH1M6N1 
 
La biomasse sèche de 13 souches isolées de lait de chamelle et de shubat a été mise 
en suspension dans des solutions aqueuses à 0, 1, 30 et 50 mg de Pb par litre. La 
figure 22 présente le pourcentage de plomb fixé par chacune des souches. Ces 
résultats confirment ceux obtenus sur milieux gélosés additionnés de plomb : toutes les 
souches fixent le plomb mais avec des capacités différentes. 
 


























Figure 22 : Pourcentage de plomb total fixé par de la biomasse sèche de 13 souches 
isolées de lait de chamelle et de shubat en suspension dans des solutions à 1, 30 et 50 
mg de Pb /L 
 
On observe des comportements différents d’une souche à l’autre.  
Pour certaines souches on observe un phénomène de saturation : le pourcentage de 
Pb fixé  diminue quand la concentration en plomb augmente. 
Des souches montrent des capacités de fixation très importantes : c’est le cas des 
souches d’Enterococcus faecium, alors que d’autres en fixe beaucoup moins comme E. 
durans  (1).  
Les quatre souches testées ici ont été utilisées pour le test in vivo ce sont : L. kefiri, E. 
faecalis, E. faecium (4) et E. durans (3).   
  
III.7.5 Test physiologique (in vivo) et analyses des organes cibles   
 
L’objet de cette étude réalisée sur des cobayes était de valider l’hypothèse selon 
laquelle la présence dans le lait de souches de bactéries capables de fixer le plomb 
contaminant ce lait limitait son absorption par l’organisme avec pour conséquence une 
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élimination accrue de Pb dans les fèces et une moindre concentration de Pb dans les 
organes des les cobayes. Les cobayes ont été alimentés avec du lait de vache 
fermenté par les souches seules ou en mélange, choisies pour leur capacité à fixer le 
Pb. Hors les groupes témoin et groupe Pb, les 6 souches testées ont été associées en 
différents groupes (Tableau 20).  
 
Tableau 20 : Les noms de souches utilisées dans l’étude physiologique (in vivo) 
 
№ Nom de groupe Nom des souches utilisées 
1 4SF/4SFPb 
Lactobacillus kefiri  
Enterococcus faecium  
Enterococcus faecalis  
Enterococcus durans 
2 L. mesenteroides / Pb Leuconostoc mesenteroides  
3 Lb. paracasei/ Pb Lactobacillus paracasei subsp. paracasei  
 
 
Teneur du Pb dans le Fèces 
 
Selon l’hypothèse de départ, la teneur du Pb dans les fèces doit augmenter dans 
les groupes traités par les bactéries lactiques.  
Dans les conditions de notre expérimentation, on observe une sensible différence 
intergroupe entre le début (J1) et la fin de l’expérimentation (J28).  
Si la teneur du Pb dans les groupes témoin et le groupe Pb  apparait relativement 
stable, la teneur en Pb diminue de 22% en moyenne dans les groupes recevant du lait 
fermenté et augmente de 27% dans les groupes recevant du lait fermenté enrichi de 
plomb (Figure 23).  
 
 
Figure 23 : Teneur en Plomb dans les fèces 
 94 
 
Teneur en Pb dans les différents organes  
Concernant la concentration dans les tissus, on a observé une tendance à 
l’augmentation du Pb dans le sang et les principaux organes- cible à savoir la rate et les 
reins dans le groupe Pb.  
D’autre part, on observe une diminution marquée dans les reins des groupes 
alimentés avec du lait fermenté enrichi de plomb, ce qui pourrait témoigner de l’effet 
capture par les bactéries lactiques et donc une moindre disponibilité pour le principal 
organe cible.  
Toutefois, cette tendance n’est pas confirmée dans les autres organes (Figure 
24).  
 




Corrélation entre les concentrations en plomb dans les différents organes des différents 
groupes 
 
La concentration en Pb dans le cœur est significativement corrélée à celle de la 
rate. Il n’y aucune corrélation significative entre les autres organes. Toutefois, on peut 
observer dans le cercle des corrélations (Figure 27) que les teneurs dans le cœur et la 
rate sont d’autant plus élevées que les teneurs dans les reins et surtout le sang sont 
faibles.  
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Figure 25 : Le cercle de corrélation en teneur du Pb dans les différentes matrices 
 
 
Les teneurs dans les poumons et le foie sont indépendantes des concentrations 
observées dans les autres organes. Par rapport aux groupes, les teneurs élevées dans 
le cœur et la rate sont proches du groupe L. mesenteroides Pb. Les teneurs élevées 
dans le sang sont associées aux groupes Lb. paracasei et 4SFPb. Les groupes Témoin 
et Group Pb sont associés à des teneurs élevés dans le foie et les poumons. Le groupe 
L. mesenteroides se caractérise par une teneur faible dans tous les organes, et les 
groupes Lb. paracasei Pb et 4SF par des valeurs moyennes pour tous les organes. 
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IV. DISCUSSION  
 
IV.1. Situation des fermes par rapport aux risques de pollution  
Les cartes d’indice de pollution de chaque ferme de différentes régions ont donné 
une possibilité de comparer leur niveau de pollution en fonction des risques d’atteinte 
des différentes matrices, selon leur situation géographique et la distance aux différentes 
sources de pollution. Avec l’identification des sources de pollution potentielles autour de 
chaque ferme étudiée, on peut estimer quel type de polluant et quel niveau potentiel de 
contamination on peut attendre dans chaque échantillon. Par exemple, les fermes (CH3 
et CH4) placées près de l’usine d’asphalte peuvent recevoir des grandes quantités 
d'éléments fugitifs toxiques au niveau du sol (BREDL, 2007). De plus, la vitesse du vent 
joue un rôle dans la dispersion des polluants. Plus le vent sera fort, plus les polluants 
seront dispersés (Venetsanos, 2002) alors que les périodes de calme peuvent entraîner 
une pollution plus forte autour de la source.  
Les liens entre contamination des matrices et sources potentielles de pollution ont 
été étudiées par exemple en Italie par Ronchi et al. (2008), mais sans utiliser un index 
synthétique. Un tel index peut être utile dans la mesure où les différents critères qui le 
composent s’avèrent pertinents au regard de la contamination étudiée. Toutefois, sa 
limite réside dans le fait qu’on attribue le même poids à chacun des critères retenus : 
ainsi la distance à la source de pollution est de même poids que la force des vents 
dominants. Au regard de nos résultats, cet index s’avère intéressant pour évaluer les 
risques de pollution dans les sols, mais peu pour les autres matrices. 
 
IV.2. Pb et Cd dans les différentes matrices environnementales 
 
Nous discuterons dans cette partie, les valeurs observées dans les différentes 
matrices ainsi que leurs relations aussi bien entre matrices (sol, eau, plante) qu’entre 
minéraux (Pb et Cd).  
 
IV.2.1 Pb et Cd dans le sol 
 
Le Pb a été détecté dans le sol de différents pays, par exemple en Irlande à 
raison de 0,5-138 ppm (Dickson et Stevens, 1983), aux USA <1-135 (Holmgren et al., 
1993), en Pologne 4,5-286,5 (Kabata-Pendias et Dudka, 1991), à Bangkok, Thaïlande 
12,1-269,3 (Wilcke et al., 1998) (cités par Markus et al., 2001). En Norvège, des 
teneurs en Pb et Cd dans le sol naturel ont été évalués à 111,3 ppm et 1,38 ppm, 
respectivement (Steinnes et al., 1997). Dans 3 fermes de trois régions différentes 
d’Egypte, la teneur en Pb dans le sol était de 6,4 ; 12,0 et 29,0 ppm, respectivement. Il 
existe donc une forte variabilité, celle-ci étant due à une multitude de facteurs, dont la 
pollution, mais aussi probablement la précision analytique. Le sol peut passer dans 
l’organisme animal avec les plantes sous forme des petites particules de terre  et par 
l’air sous forme de poussières. Le sol peut ainsi devenir la principale source de 
contamination par les métaux lourds pour les animaux (Healy et al., 1970; Hargreaves 
et al., 2011), d’autant que certains herbivores ingèrent une part importante de sol dans 
leur ration lors de leur séjour au pâturage (voir plus loin).  
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La contamination des sols est majoritairement d’origine atmosphérique et les 
sources de pollution peuvent être les gaz d’échappement et les fumées d’usine. Dans la 
littérature, ce sont donc surtout les facteurs liés à la proximité des routes, des aéroports 
et des usines polluantes qui ont été étudiées. Ainsi, les  endroits situés près des 
autoroutes à fort trafic apparaissent plus pollués notamment par les métaux lourds 
comme le Pb, Zn, Cu, Cd (Omar et Al-Khashman, 2004).   
 
 Le rôle du trafic routier 
Le taux de Pb dans les échantillons de sols des différentes fermes 
échantillonnées dans notre étude est compris entre 7,76  et 131,08  ppm. Même si, la 
ferme KZ5 qui présente les valeurs les plus faibles est située dans un village qui longe 
l’autoroute, on n’a pas détecté une quantité importante de Pb par rapport aux autres 
fermes. Cela peut être simplement dû au faible volume du trafic routier à proximité de la 
ferme. En effet, plusieurs travaux ont souligné que c’est l’intensité du trafic qui pouvait 
expliquer un taux élevé de plomb dans le lait des animaux paissant à proximité des 
routes (Bhatia and Choudhri, 1996). Cependant, les effets sont notables lorsque le trafic 
dépasse 3000 à 15000 véhicules par jour (Diacono et al., 2007). 
Ainsi, la teneur maximale de Pb observée dans la ferme CH1 (Sud Kazakhstan), 
(131,08 ppm) correspond à une ferme située à 500 m de l’autoroute où le trafic est 
moyennement important.  
Dans une étude réalisée en Iran par Samani-Madj et al. (2006), il a été montré 
que les concentrations moyennes du Pb et du Cd dans le sol ont été pour les sites avec 
un volume de trafic élevé, de 183 et 2,57 ppm et pour les sites avec le volume de trafic 
faible, de 70,64 et 2,25 ppm, respectivement. De plus, la teneur en Pb diminuait en 
fonction de la distance à l’autoroute. 
Dans une autre étude réalisée au Pakistan, les concentrations moyennes du Pb et 
Cd dans le sol ont été déterminées près des routes principales, secondaires et tertiaires 
(Khan et al., 2011). La teneur moyenne y était de 53,9 ppm pour le Pb  et 6,0 ppm pour 
le Cd, respectivement mais il y avait une variation significative (P < 0,01) dans les 
concentrations selon le type de route (principale, secondaire et tertiaire) qui se 
distinguaient par la  densité du trafic (Khan et al., 2011).  
 
 Le rôle des industries polluantes 
La proximité d‘industries polluantes  peut être un puissant facteur de 
contamination des sols, comme l’attestent de très nombreuses références 
bibliographiques et nos propres résultats.   
La ferme CH1, la plus contaminée de notre échantillon (Pb : 131,08 ppm), se 
trouve près des cultures de coton et de céréales et proche de l’autoroute. Les activités 
agricoles peuvent être une source de contamination par l’usage de pesticides et surtout 
des épandages de fumier. Par exemple, le sol d’une bananeraie à l’ile Hainan (Chine) 
contenait 16-58,4 ppm de Pb et 0,43-3,21ppm de Cd (Lin et al., 2010). 
Mais dans la ville de Chymkent, située à proximité de la ferme CH1 évoquée plus 
haut,  il existe aussi 69 unités de production métallique, non ferreux, chimique, ou de 
transformation du pétrole. Dans cette région,  se trouve également l’usine de production 
du plomb "Iyuzhnyipolimetall" (Anonyme 23).  
 
Si, la quantité du sol qu’on trouve dans l’estomac des herbivores a été rapporté 
comme potentiellement considérable (Jurjanz et al.., 2008), une concentration de 
131,08 ppm de Pb dans le sol peut avoir une conséquence importante. En effet, la 
concentration maximale admissible de plomb dans le sol est de 32 ppm (Anonyme 24).  
Dans l’échantillon du sol de la ferme CH1 la quantité du Pb est donc 4 fois plus élevée. 
Concernant le Cd,  la quantité admise par la législation est de 6 ppm en Russie 
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(Shikhova, 2004), et de 3 ppm en Serbie (Vidovic et al., 2005). La teneur maximale en 
Cd dans notre étude était de 0,39 ppm dans la ferme CH4. Bien que cette valeur se 
situe en-dessous des normes évoquées plus haut, cette ferme est placée à moins d’1 
km de l’usine de production d’asphalte. 
 
Une source potentielle de contamination est la présence de sites nucléaires. La 
quantité brute (totale) de cadmium dans le sol de la région du polygone de tir atomique 
près de la ville de Semeï (Kazakhstan) a été de 0,39 ppm (Pilguk, 2005), ce qui est au 
même niveau que le taux du cadmium dans l’échantillon le plus élevé de notre étude 
(ferme CH4). 
Les teneurs en Pb et Cd dans le sol sont également élevés dans les régions de 
Kyzylorda et Atyraou. Il faut remarquer dans ces régions, la présence de plusieurs sites 
d’extraction du pétrole et de leurs déchets. Les productions du pétrole et gaz ont une 
grande influence sur la pollution de l’atmosphère, 75% des déchets passant dans l’air, 
20 % dans l’eau et 5% dans le sol.   
On considère que 99,9% de la pollution de l’air dans la région d’Atyrau est la 
conséquence d’activités des entreprises du secteur pétrole-gaz (Saavedra et al., 2004). 
Dans la région d’Almaty, la teneur en Pb dans le sol était relativement faible par rapport 
aux autres régions. En effet, il n’y pas de sites de production dans cette région. 
Toutefois, la ferme DB qui présente un taux relativement élevé se situe à proximité de 
l’autoroute Almaty-Astana. 
  
Une autre source potentielle de pollution est l’épandage des boues d’épuration et 
les sols de décharge. Par exemple, en Norvège, la concentration du Cd dans le sol de 
surface dans les zones de décharge du sud du pays a été en moyenne de 1-3 ppm. Ce 
qui correspond à la concentration maximale acceptable dans les sols agricoles traités 
par les boues d’épuration au sein de l’UE (Commission of the European Communitie, 
1986; Flaten et Steinnes, 1999). Les échantillons du sol de décharge fermée à 
Thessaloniki, (Nord de la Grèce) ont été testés pour la quantité de métaux lourds. Les 
teneurs étaient de 0,5 -19 ppm  pour le Cd et 2,5 – 92,5 ppm pour le Pb (Kasassi et al., 
2008). 
 
L’activité minière est aussi une source potentielle de contamination des sols en 
métaux lourds. Dans la région minière Bibiani (Ouest région du Ghana), la teneur du Cd 
y est comprise entre 0,7 - 4,15 ppm dans le sol (Quarshie et al., 2011). Près des 
résidus miniers au sud-est de l’Espagne, des teneurs très élevées en Pb (5000–8000 
ppm) et zinc (7600–12 300 ppm) dans le sol ont été détectées (Cones et al., 2006). 
Dans le sol des pierres de serpentine en Albanie, les concentrations maximales (poids 
sec) étaient de 14 ppm pour le Cd et 172 ppm pour le Pb (Shallar et al., 1998). Autour 
de la mine Dabaoshan (Sud-Chine) le sol du village Fandong près de cette mine était 
fortement contaminé : Pb (386 ppm) et Cd (5,5 ppm) (Zhuang et al., 2009).   
 
Les industries métallurgiques sont également amplement impliquées dans les 
contaminations par les métaux lourds. Ainsi, dans le sol des pâturages de la zone 
industrielle du Panjab (Inde) 36,8 ppm de Pb a été relevé (Sidhu et al., 1994). Anuratha 
(2006) a observé un niveau de Cd élevé dans les zones industrielles (cité par 
Rajaganapathy et al., 2011). La concentration en Zn, Cu, Cd et Pb dans le sol des 
endroits pollués par les industries métallurgiques est de 4 à 20 fois plus élevé que les 
endroits de référence au Pays-Bas (Notten et al., 2005).  
Autour de fours de fusion de Pb/Zn en Chine la concentration du Cd était 10 ppm 
dans le sol des régions très polluées soit 4 fois plus que dans les  zones non polluées 
(2,7 ppm). Rappelons que la norme chinoise est de 1,0 ppm pour le Cd. La 
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concentration en Pb dans le sol a également augmenté de 37 ppm (contrôle) à 467 ppm 
(zone très polluée), mais ces teneurs étaient en deçà de la norme chinoise (500 ppm) 
(Cai et al., 2009).  La concentration du Pb dans le sol autour de l’usine de batteries au 
plomb à Lalupon, (Nigeria) était entre 104,5-166,9 ppm (Adegoke et al., 2009) la 
concentration maximale permissible étant de 100 ppm selon Kabata Pendias (1995). 
 
A Kirov (Russie) dans le sol de forêt situé à l’est de centres industriels, dans la 
direction de la rose des vents, la teneur en Pb était supérieure à 7,0 ppm et celle du  Cd 
de 0,4-1,5 ppm (Shikhova, 2004).  
Dudka et al. (1996) ont obtenu des teneurs très élevées de métaux lourds (Cd : 
3,2–106 ppm, Pb : 146–3452 ppm, Zn : 465–11 375 ppm) dans le sol de la zone 
industrielle. 
 
 Autres facteurs de variations 
La teneur en métaux dans le sol peut être également sous l’influence de facteurs 
propres aux sols tels que le pH ou la structure du sol. 
Le pH du sol en effet, joue un rôle important dans l’absorption des métaux par le sol. A 
pH 6,1-7,0, des teneurs plus élevées en Cd (2,5 ppm) et Pb (80 ppm) ont été obtenues 
par rapport à des sols avec un pH plus acide (Teofilova et al., 2010).  
La taille des particules des fractions du sol a une influence sur la distribution des 
métaux dans la matrice terrestre et leur disponibilité pour les plantes. La boue 
constituée des particules les plus fines (2–50 μm) notamment est la fraction majeure 
dans le sol qui concentre la part la plus importante des métaux lourds (Qian et al., 
1996). La biodisponibilité dépend aussi du pH et de la concentration du métal dans le 
sol (Millis et al., 2004, Tudoreanu et Phillips, 2004, Kirkham, 2006).  
 
Finalement, les teneurs obtenues dans notre étude paraissent plutôt moyennes 
pour le Pb et plutôt faibles pour le Cd par rapport aux valeurs observées dans les zones 
industrielles polluantes, mais les comparaisons demeurent délicates compte-tenu de la 
variabilité des procédures analytiques et des conditions de l’environnement pédologique 
 
IV.2.2 Pb et Cd dans l’eau 
Les lacs, rivières, les eaux souterraines sont contaminés par des polluants à 
cause des facteurs anthropiques. Par exemple, en Turquie, 3 échantillons d’eau ont été 
prélevés dans des mares situées dans des roches stériles. Leur teneur en Pb y était 
entre 6,4 et 113 ppm (Gemici et Tarcan, 2007). Dans l’oasis d’Al-Ahssa (Arabie 
Saoudite), les concentrations maximales (en ppm) en Pb et Cd observées  ont été 
0,008 et  0,013ppm dans les échantillons d’eau souterraine  et 0,091 et 0,091 dans les 
eaux résiduaires respectivement (Assubaie, 2011). En Inde, dans les eaux résiduaires 
de la rivière Musi une teneur de 0,21 en Pb  et 0,0025 ppm en Cd a été relevée (Raj et 
al., 2006). En Inde,  dans les échantillons d’eau de surface du lac de Bhopal, le Pb 
(0,03-0,12 ppm) et le Cd (0,014-0,41 ppm) ont été quantifiés lors du festival religieux 
(Gupta et al., 2005) (cité par Rajaganapathy et al., 2011). En Chine, la teneur de Cd 
dans l’échantillon d’eau de zone polluée par le four de fusion Pb/Zn a été 10 fois (0,01 
ppm) plus élevée que le contrôle (0,001 ppm) avec une norme chinoise 0,05 ppm, et 
pour le Pb 0,006 ppm et 0,002 ppm, respectivement, en-dessous de la norme (0,1 ppm) 
(Cai et al., 2009). Dans les échantillons d’eau de la zone industrielle de Jeedimetla 
(Inde), 0,10-0,50 ppb de Pb et 0,60-31,8 ppb de Cd ont été déterminés (Govil, 2001 cité 
par Rajaganapathy et al., 2011). 
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Dans notre étude, les teneurs maximales de Pb et Cd ont été obtenues dans les 
échantillons d’eau de la région de Kyzylorda. La rivière de Syr-Daria dans la région de 
Kyzylorda qui pourvoit 4 fermes sur 5 en eau d’abreuvement pour les chameaux 
contient de 7-14 ppm de Pb et 0,05-0,25 ppm de Cd. Il n’y pas de grandes différences 
avec l’échantillon d’eau de nappe souterraine (KZ1) de cette région (10 ppm de Pb et 
0,05 ppm de Cd).  La quantité de ces métaux dans la nappe souterraine de la région 
d’Almaty est presque 2 fois moindre pour le Pb (5,9 ppm) et identique pour le Cd (0,05 
ppm). Dans la région de Sud Kazakhstan les échantillons d’eau de nappe souterraine 
ont contenu 11 ppm de Pb et 0,05 de Cd. Le taux plus élevé du Pb dans l’eau des 
régions Kyzylorda et Sud-Kazakhstan peut être dû aux activités industrielles et 
agricoles.  
 
Diacono (2007) avait analysé les différents métaux dans les échantillons d’eau 
des régions d’Almaty, Atyraou, Sud-Kazakhstan et Aral. Certaines des fermes 
échantillonnées dans le suivi de Diacono ont également été inclues dans notre étude : 
ce sont les fermes DB (Almaty), CH4 (Sud-Kazakhstan) et AT1, AT2 (Atyraou). Mais, 
dans ces échantillons  aucune trace de plomb n’avait été détectée par Diacono, (la 
méthode utilisée était la même et les analyses ont été faites dans le même laboratoire), 
alors que les valeurs suivantes ont été relevées dans notre travail : DB 5,9 ppm ; CH4 
10,8 ppm ; AT1 8,9 ppm et AT2 8,9 ppm de Pb.  
 
En général, les teneurs du Pb et Cd dans nos échantillons d’eau étaient 
comprises entre 5,9  – 13,6  ppm et 0,05 (77% des échantillons d’eau) - 0,25 ppm, 
respectivement. Les concentrations maximales recommandées dans l’eau sont (ppm) 
0,01 pour le Cd et 5,0 pour le Pb (FAO, 1985). En comparaison avec ces données dans 
nos échantillons étudiés, les teneurs moyennes sont donc 7 fois (0,07 ppm) plus 
élevées pour le Cd et presque 2 fois (9 ppm) pour le Pb.  
Les teneurs de ces métaux lourds dans les échantillons d’eau sont légèrement 
élevées si l’on se base sur les normes FAO. Mais, au moins pour le Cd, les teneurs 
observées au Kazakhstan apparaissent plutôt plus faibles que dans les références 
disponibles. On ne peut écarter cependant (même si nos teneurs moyennes observées 
sont inférieures à certaines normes nationales comme celles de Serbie et du 
Monténégro- 10 ppm pour le Cd), l’idée d’une légère contamination visible dans l’eau 
destinée à l’abreuvement des animaux. 
 
IV.2.3 Pb et Cd dans les plantes  
En ce qui concerne les teneurs observées dans les plantes, les valeurs 
apparaissent faibles étant données que les teneurs toxiques de Cd pour les plantes 
sensibles sont de 5 à 10 ppm de MS et les teneurs critiques sont de 10 à 20 ppm de 
MS.  
La teneur moyenne en plomb des fourrages (1,25± 0,5 ppm) au Kazakhstan 
semble proche de celle obtenue par Caggiano et al. (2005) (1,2 ppm) en Italie. Parkpian 
et al. (2003) a détecté de 0,76 à 6,63 ppm dans le fourrage en Thaïlande. Rashed 
(1994) a montré que la teneur du Pb dans le fourrage autour de fermes en Egypte était 
en moyenne entre 7,70-16,0 ppm. 
Le taux de Pb dans nos échantillons de plantes est plus faible que celui obtenu 
précédemment par Diacono et al. (2007) où les teneurs en Pb dans le fourrage de 
différentes fermes de 4 régions (Almaty, Sud-Kazakhstan, Atyraou et Aral) étaient en 
moyenne de 4,3 ± 9,60 ppm. Dans les mêmes fermes étudiées par Diacono la teneur 
en Pb  a été de 1,5 ;(DB)  34,90 (CH4); 0,7 (AT1); 0,8 (AT2) ppm vs 2,2 ; 0,6 ; 2,3 et 1,3 
ppm dans nos échantillons, respectivement. Si, les résultats obtenus par Diacono 
 101 
(2007) étaient globalement comparables aux nôtres dans 3 des fermes, en revanche, 
une différence très notable est observée dans la ferme CH4 où la teneur relevée est 
passée de 34,9 en 2007 à 0,6 ppm lors de notre passage en 2010. Il existe donc de 
fortes variations temporelles difficiles à expliciter en l’absence d’une réelle procédure 
d’échantillonnage basée sur des prélèvements chronologiques rigoureux (même saison, 
même type de plante, même zone de pâturage). 
 
 Le rôle du trafic routier 
Dans la ferme AT1 le fourrage a contenu les teneurs les plus élevées en Pb (2,30 
ppm) et Cd (0,56 ppm) par rapport aux autres fermes. Elle se situe entre deux puits 
pétroliers, et les pâturages sont parcourus par de nombreuses pistes pour les engins à 
moteur. Dans la ferme DB qui est située près de l’autoroute avec une densité moyenne 
de voiture, les teneurs en Pb et Cd étaient 2,20 et 0,4 ppm, respectivement.    
Dans la ville de Dar es Salaam (Tanzanie,) les plantes des espèces Cynodon ont 
été analysées près de l’autoroute. Les résultats ont montré des teneurs en métaux 
lourds (ppm) de 0,24 – 2,58 pour le Cd et de 1,15 -25,53 pour le Pb. 
Parkpian et al. (2003) ont rapporté en Thaïlande que les teneurs en Pb et Cd dans 
les plantes autour d’une autoroute étaient de 0,76-6,62 ppm et 0,17-0,73 ppm, 
respectivement. Les teneurs étaient plus élevées que dans 6 fermes étudiées se 
trouvant le long d’une route secondaire de moindre trafic où les teneurs du Pb étaient 
entre 0,8-2,2 ppm et pour le Cd 0,06-0,4 ppm.  
Les concentrations moyennes en Pb et Cd dans les plantes près des routes à 
Peshawar City, Pakistan, étaient de 49,1 et 10,9 ppm, respectivement pour les routes 
principales et secondaires. La variation significative (P < 0,01) dans les concentrations 
du Pb et Cd dans le sol et les plantes le long des routes selon leur statut serait donc 
due à la différence de densité du trafic (Khan et al., 2011). De nombreuses études 
indiquent que la teneur en Pb est apparue corrélée avec la moyenne journalière du 
trafic sur les routes alors que la teneur en Cd ne l’était pas. Cela signifie que la source 
du Pb dans les plantes  provient des véhicules contrairement au Cd. Cependant, cette 
corrélation entre certains métaux lourds dans la végétation et la densité du trafic n’est 
pas toujours observée (Gish et Christensen, 1973).   
Quelques études ont également montré que les teneurs en Pb et Cd dans les 
plantes diminuent avec la distance à la route (Ndiokwere, 1984, Ferretti et al., 1995, 
Bhatia et Choudhri, 1991 Nan et al., 2002, Farmer et Farmer, 2000). La teneur en 
plomb a varié en progression géométrique (exponentiellement) avec la distance à la 
route.  
En Europe, l’utilisation d’essence sans plomb a permis de diminuer 
considérablement le risque de contamination des zones de pâturage près des réseaux 
routiers. La part du trafic routier dans le total des émissions de plomb dans 
l’atmosphère est ainsi passée de 93 à 4% entre 1990 et 2000.  Au Kazakhstan, 
cependant ; l’utilisation d’essence sans plomb n’est pas encore répandue.  
 
 Le rôle des industries polluantes 
Dans ce domaine aussi, de fortes variabilités sont observées selon les références. 
Globalement, on observe des teneurs plus élevées dans les pâturages situés à 
proximité des zones industrielles. Ainsi, Sidhu et al. (1994) ont observé une valeur de 
102-382 ppm de Pb dans le fourrage des zones industrielles du Punjab (Inde) (cité par 
Rajaganapathy et al., 2011). Dey et al. (1996) dans le fourrage de la région industrielle 
de Delhi (Inde) ont observé des teneurs de 46 ppm pour le Pb et 1,1 ppm pour le Cd. 
Dans la région métallifère de Bulgarie, la concentration du Pb était de 3500 ppm et celle 
du Cd de 280 ppm dans les plantes (Stefanov et al., 1995). 
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En Chine près du four de fusion Pb/Zn déjà cité, la teneur en Pb dans les 
graminées et les feuilles pâturées par les animaux a augmenté sensiblement dans le 
fourrage passant de 3,6 ppm dans les zones non polluées à 132 ppm dans les zones 
très polluées, soit une valeur 40 fois plus élevée que la norme admise pour les plantes 
dans ce pays (8 ppm) (Cai et al., 2009). Dans une ferme de moutons et chevaux située 
près de four de fusion de métal non ferreux de Baiyin (Chine) les contenus en Pb et Cd 
ont été 9,3 et 690 fois plus élevés dans le fourrage par rapport à un fourrage témoin 
situé en zone non polluée (Liu, 2003).  Raj et al. (2006) ont rapporté que dans les 
plantes poussant sur un sol contaminé et irrigué avec des eaux résiduaires, des taux 
élevés de métaux lourds ont été relevés : 0,79 ppm pour le Cd et 19,22 ppm pour le Pb.  
 
Près des résidus miniers au sud-est de l’Espagne, sur le sol qui contient 5000–
8000 ppm de Pb, dans la plante Helichrysum decumbens 390 ppm de Pb a été détecté 
(Cones et al., 2006). La concentration du Cd dans les pousses de 6 espèces différentes 
(Trifolium alexandriu, Cichorium intybus, Avena sativa, Medicago polymorpha, Brassica 
campestris, Medicago sativa) de fourrage s’est situé entre 6,69 et 8,32 ppm de la 
matière sèche.   Dans les plantes autour de la mine Dabaoshan (Sud-Chine), sur un sol 
très fortement contaminé (Cd 5,5 ppm et Pb 386 ppm), les teneurs du Cd et Pb 
détectés (Cd :2,6 – 6,3 ppm ; Pb :1,4 – 2 ppm) étaient concentrés surtout dans les 
graines (Zhuang et al., 2009). Les teneurs observées varient en effet en fonction de la 
partie prélevée de la plante, ce qui peut induire des biais d’observation. Dans deux 
plantes médicinales (Datura stramonium et Amaranthus spinosus)  de différentes 
espèces de déchèterie à Pretoria (Afrique du Sud), les concentrations de métaux lourds 
ont été déterminées dans l’ordre suivant racine > feuille > tige (Olowoyo et al., 2012). 
Dans notre étude cependant, nous avons prélevé l’ensemble de la plante consommé 
par les chameaux et les analyses ont été réalisées sur le mélange des différentes 
parties collectées. 
 
La contamination des plantes par les métaux lourds ne semble pas forcément 
augmenter à proximité des sites nucléaires. C’est le cas par exemple des plantes 
sauvages près de la rivière Irtych à côté de la ville de Semeï, près des anciens sites 
nucléaires où la teneur moyenne du Cd était de 0,049 ppm soit des teneurs 
sensiblement inférieurs à nos résultats moyens (0,56 ppm). 
 
 Autres facteurs de variation 
La végétation récupère les éléments trace surtout du sol, mais parfois de dépôts 
sur les feuilles. Les plantes absorbent les métaux sous différentes formes disponibles. 
Cette disponibilité des métaux est influencée par des facteurs comme le pH, le contenu 
de la matière organique, la conductivité électrique, etc. (Flaten and Steinnes, 1999). 
Ces paramètres ne sont pas toujours constants dans l’environnement.  
Il existe aussi des variations saisonnières : une diminution des concentrations a 
ainsi été observée entre le printemps et l’été pour le Cd (- 47%). Les données 
individuelles variaient entre 7 et 2700 ppb (Brekken et Steinnes, 2004).  En Angleterre, 
des résultats similaires ont été obtenus avec une diminution en printemps, et une 
augmentation vers l’automne et jusqu'à une concentration maximale en fin d’hiver 
(Matthews and Thornton, 1982). 
 La différence entre les résultats de Diacono (2007) et notre étude peut être 




L’absorption des métaux lourds dépend aussi de l’espèce et du type de plante. En 
effet, il s’avère que les parties différentes de plante absorbent les quantités différentes 
de ces métaux comme cela a été évoqué plus haut. 
La concentration du Cd dépend de l’espèce et de la morphologie d’une même 
espèce poussant sur le même sol (Flaten et Steinnes, 1999). Par exemple, les plantes 
de la famille des Asteraceae qui étaient identifiées pendant notre étude comme une des 
plantes importantes ingérée par les chameaux, sont réputées comme hyper 
accumulatrices du Pb (Tanhan et al., 2007, Pilguk, 2005). Ces plantes peuvent contenir 
1377 ppm dans les pousses et 4236 ppm dans les racines, et peuvent résister jusqu’à 
100 000 ppm dans le sol (Tanhan et al., 2007).  
Les légumes feuilletés sont plus contaminés que les légumes non feuilletés. Par 
exemple, dans le chou-fleur chinois, la teneur du Cd était 4,5 fois plus élevée que la 
teneur accessible maximale (0,05 ppm) (Li et al., 2006). Si, dans la graine de maïs (Zea 
mays) une teneur de 0,1 ppm de Cd a été rapporté, dans les feuilles de cresson 
(Thlaspi caerulescens) des teneurs atteignant 380 ppm sont relevés (Kirkham, 2006).  
Jarvis et al. (1976) ont observé que 34 à 97% du Cd total dans la plante 
s’accumule dans la racine. La rétention de métaux lourds dans la racine (Zhang et al., 
2010) est très élevée surtout dans le fourrage, dans les graines de légumes et céréales. 
Les racines n’étant pas utilisées, la consommation des métaux lourds par les animaux 
et hommes en est réduite (Ahmad et al., 2011).  
Avec une concentration moyenne en Cd de 1,26 ppm dans le sol, le carambole 
(Averrhoa carambola) a accumulé les plus fortes concentrations en Cd, dans la racine 
(7,57), les branches (10,84), les feuilles (9,01) et les plus faibles dans les fruits (2,15 
ppm) (Li et al., 2006).  
 
 Ingestion de plantes par les animaux 
Dans la forêt de Niepołomice en Pologne, située en zone polluée, la nourriture 
des chevreuils Capreolus capreolus, a été analysée pour la quantité de métaux lourds. 
La concentration moyenne (par rapport à la matière sèche) était de 2-3 pour le Cd et 
12-8 ppm pour le Pb. La flore du sol avait accumulée une teneur très élevée en Pb (35 
ppm). Pendant 110 jours les chevreuils ont ingéré 196 g de métaux lourds (y compris 
93 g de très toxiques Cd, Pb, Ni et Cr). Cela représentait 8,5 fois plus que dans les 
endroits non pollués (Grodzińska et Grodziński, 1983).   
Certaines plantes sont de grandes consommatrices alors que d'autres ne peuvent 
fixer certaines molécules. Ne connaissant pas précisément le régime alimentaire des 
chameaux aux pâturages et les proportions de plantes ingérées on ne peut se faire une 
idée précise de la quantité de métaux lourds ingérée par les chamelles. Néanmoins les 
valeurs observées montrent que la déposition en Pb et Cd a bien eu lieu sur les 
pâturages.  
 
En conclusion, le taux moyen de Cd dans notre étude (0,17 ppm) est relativement 
faible par rapport aux normes pour la teneur admissible de Cd dans le fourrage citée 
dans la littérature, 0,5 ppm (Vidovic et al., 2005 ; Cai, 2009 ) et 5,0 ppm selon Ahmad et 
al. (2011). La teneur moyenne du Pb (1,25 ppm) dans notre étude semble similaire aux 
teneurs rapportées dans la littérature pour les zones pas très contaminées. Cette teneur 
est inférieure à la  norme admise pour le fourrage en Chine  (8 ppm) ou en Allemagne 
(10 ppm) (Cai, 2009). Cependant, même si, les concentrations dans les plantes 
n’apparaissent pas très élevées, du fait de l’ingestion pendant une longue période par 





 Corrélation entre les matrices  
Les concentrations en Pb et en Cd sont donc probablement interdépendantes, et 
les mécanismes de fixation dans les sols ainsi que le prélèvement et l’incorporation 
dans le métabolisme végétal sont liés. Ceci est corroboré par les corrélations positives 
significatives observées dans notre étude entre les teneurs en Cd et Pb dans les 
différentes matrices environnementales, et de façon particulièrement marquée dans les 
fourrages.  Hovmand et al. (1983) ont publié que de 20 à 60% du cadmium total de la 
plante (0,02–0,4 ppm) provient du cadmium atmosphérique. Mais, Pavlik et al. (1997) 
considèrent que 90% du Cd dans les plantes est originaire du sol et seulement l0% de 
l’atmosphère. Plusieurs travaux ont montré le transfert des métaux du sol pollué par les 
résidus atmosphériques vers les céréales (Dudka et al., 1996, Gzyl, 1990, Dudka et 
Miller, 1999). 
 
Plus la concentration du Cd dans le sol augmente, plus le Cd dans les légumes se 
retrouve en quantité élevée (Yang et al., 2009). Ce qui globalement n’a pas été observé 
dans notre étude. D’autres auteurs ont fait le même constat. Par exemple Pichtel et al. 
(2000) ont rapporté que le Cd de la  plante est peu corrélé avec celui du sol. Le Pb est 
un des seuls métaux qui s’accumule dans les plantes et dont la concentration dans les 
plantes peut être corrélée à celle de sol (Zhang et al., 2010, Pichtel et al., 2000). La 
relation entre le Pb dans le sol et les plantes (l’orge et le tubercule de pomme) y était 
linéaire avec une inclinaison très basse (0,0001–0,0003) (Zhang et al., 2010). Cela n’a 
pas été confirmé dans notre étude. Cependant, compte-tenu qu’un de nos échantillons 
de sol (ferme CH1) contenait une valeur 10 fois supérieure à la moyenne de nos 
échantillons, alors que la même concentration se trouvait dans la moyenne pour les 
plantes de la même ferme, la variance du sol par rapport à celle des plantes s’en est 
trouvée perturbée rendant la relation statistique difficile à établir du fait du nombre 
restreint d’échantillons. 
 
Dans notre étude, le taux de métaux lourds dans l’eau n’est pas corrélé 
significativement avec celui de fourrage et ce qui correspond aux rares résultats cités 
dans la littérature (Ahmad, 2011). 
 
IV.3. Les teneurs de métaux lourds dans le lait de chamelle et shubat  
 
Les échantillons de lait de chamelle et shubat des 5 régions étudiées contenaient 
en moyenne (ppm) moins de 0,05 de Cu, 4,75  de Zn, 0,001 de Cd et 0,02 de Pb.   
Si, on ne prend pas en compte les données du Zn, les taux du Pb, Cu, et Cd ont 
été plus élevés dans les échantillons de la ferme DB de la région d’Almaty (0,06 ppm Pb, 
0,075 ppm Cu, 0,003 ppm Cd). Après la région d’Almaty, les teneurs en Pb, les plus 
élevées ont été rapportés dans la région de Sud Kazakhstan (0,035 ppm) notamment 
dans la ferme CH1.  
Pour le Cd, dans le shubat, la  teneur la plus élevée a été observée également dans la 
ferme DB (0,04 ppm), et dans le lait de la ferme KZ4 (0,04 ppm). Pour le Zn, le lait le 
plus riche était celui de KZ1 (7,3 ppm) et dans le shubat, celui d’AT1 (7,5 ppm). Pour le 
Cu, il s’agit de la ferme DB (0,09 ppm) pour le lait et dans les fermes DB et CH5 (0,06 
ppm pour le shubat). 
Il semble difficile d’établir un lien entre teneurs en métaux lourds dans le sol, l’eau, 
les fourrages et celle retrouvées dans le lait et shubat. Compte-tenu des teneurs en 
métaux lourds plus importantes dans les fourrages des fermes AT1 et AT2, on 
s’attendait а ce que les teneurs, de ces éléments dans le lait de chamelle et le shubat 
issus de ces fermes, soient également plus élevées. Or il s’avère que ce n’est pas le 
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cas. Toutefois, la teneur en Pb dans le lait apparait plus élevée dans la ferme CH1 où 
une teneur plus importante dans le sol a été détectée.  
Rappelons que les teneurs moyennes (ppm) en métaux lourds dans le lait de chamelle 
prélevé au Kazakhstan par Diacono (2007) ont été : 0,07 ± 0,04 de Cu ; 5,16 ± 2,17 de 
Zn et 0,025 ± 0,02 de Pb, soient des valeurs proches de  nos résultats 0,05 ± 0,01 ; 
4,70 ± 1,16 et 0,02 ± 0,02, respectivement.  
Quelques études ont été menées sur la composition minérale du lait de chamelle 
et les résultats obtenus sont variables. 
 
IV.3.1 Le cuivre dans le lait et les produits laitiers 
 Ainsi, pour le Cu les teneurs reportées sont en moyenne : 0,36 ± 0,02 ppm (Al-
Awadi et Srikumar, 2001) ; 0,36 ± 0,2 ppm (Meldebekova et al., 2008); 1,6 ± 0,2 ppm 
(Sawaya et al., 1984) et 6,5 ± 2,8 ppm (Abdel- Rahim, 1987). La teneur moyenne en Cu 
de nos échantillons de lait de chamelle est inferieure а ces références et paraissent 
même faibles. Les teneurs en Cu obtenues dans le lait de vache et de jument 
échantillonnés dans la région d’Almaty par Diacono (2007), présentent des teneurs de 
0,49 et 0,1 ppm.   
D’après la FAO, les teneurs normales en Cu du lait de vache sont comprises entre 0,1 
et 0,4 ppm. Mais, pour l’Union Européen la limite maximale admissible pour le Cu est 
0,05 ppm.  
L’échantillon de lait de la ferme DB, le plus riche en Cu (0,09 ppm,) présentait 
finalement une teneur légèrement élevée, par rapport à la norme européenne. Le 
niveau de la contamination du lait en cuivre dépend aussi de la zone d’élevage. Simsek 
et al. (2000) ont échantillonné du lait de vache dans 3 zones différentes ayant des 
caractéristiques de pollution de l’environnement différentes : zones industrielle, routière 
et rurale. Les laits issus de ces 3 zones contenaient respectivement 0,96 ppm, 0,58 
ppm et 0,39 ppm de Cu en moyenne, le lait de zone industrielle étant significativement 
plus riche en Cu que celui de zone routière (p<0,01) lui-même significativement plus 
riche que celui de zone rurale (p<0,01). D’après ces résultats, il semblerait donc que 
nos échantillons de lait de chamelle et shubat ne soient pas contaminés par des 
teneurs excessives en cuivre, mais l’échantillon le plus contaminé provenait aussi d’une 
ferme à proximité de la route. Les échantillons de shubat prélevés au Kazakhstan par 
Diacono (2007), ont contenus apparemment plus de Cu (0,16 ± 0,16 ppm de Cu) que 
nos échantillons (0,05 ± 0,03).  
 
IV.3.2 Le zinc dans le lait et les produits laitiers 
Sawaya et al. (1984), rapportent que la teneur moyenne en zinc du lait de 
chamelle est de 4,4 ± 0,4 ppm ce qui est en accord avec les résultats de Al-Awadi et 
Srikumar (2001) (4,9 ± 0,5 ppm en moyenne). Diacono (2007) a obtenu une teneur en 
Zn légèrement plus élevée (5,16 ± 2,17 ppm). La teneur moyenne de nos échantillons 
semble comparable (4,70 ± 1,16 ppm). Meldebekova et al. (2008) rapportent une teneur 
en zinc dans le lait de chamelle du Kazakhstan de 1,29 ± 1,26 ppm en moyenne ce qui 
est inferieur aux autres résultats cités ci-dessus. Dans le lait de vache les teneurs 
normales en Zn sont de 3 а 6 ppm (FAO, 1998).  
Pour le Zn, il existe aussi un effet de la situation des fermes par rapport aux zones 
polluées. Dans un environnement contaminé par des activités industrielles, Simsek et 
al. (2000) ont trouvé une teneur moyenne de 5,01 ppm dans le lait de vache. Cette 
teneur est significativement (p<0,05) supérieure à celle du lait produit par des vaches 
dans une zone routière et rurale (respectivement : 4,49 et 3,77 ppm en moyenne). Ces 
teneurs restent dans la fourchette des teneurs normales en Zn du lait de vache (2,30 
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ppm) analysé par Diacono (2007) dans la région d’Almaty. Dans le lait de jument de la 
même région, cette auteure a observé une teneur très élevée (36 ppm) et seulement 
3,80 ppm pour le lait de chamelle de la même ferme et région, cet écart étant dû 
probablement aux différences spécifiques. Mais, il faut noter que les teneurs maximales 
de Zn dans nos échantillons de lait (7,3 ppm dans la ferme KZ1) et shubat  (7,5 ppm 
dans la ferme AT1) semblent plus élevées par rapport à ces données. Les indices de 
pollution pour ces fermes étaient moyennement importants (respectivement 7 et 6 sur 
une échelle atteignant 10). La teneur en zinc dans le shubat de la ferme KZ1 est 
sensiblement moins riche en Zn (5,9 ppm), que le lait (7,5 ppm). Une telle observation 
n’est pas constante. En effet dans la ferme AT1, il y a moins de zinc dans le lait que le 
shubat associé. En moyenne cependant, la teneur en Zn dans le shubat apparait 
légèrement supérieure à celle du lait de chamelle lui correspondant. Il semblerait 
également que l’exposition à un excès de Zn dans les sols ou les fourrages n’augmente 
pas de façon importante et excessive la teneur en Zn du lait.  
Diacono (2007) a obtenu 10,4 ppm de Zn dans le lait d’une ferme de la région 
d’Aral. Cette teneur était élevée par rapport à la moyenne et aux autres résultats de la 
littérature. Pourtant, l’échantillon de fourrages associé ne contenait que 26 ppm de Zn, 
teneur inferieure à la moyenne (33 ± 27,15 ppm). 
 
IV.3.3 Le plomb dans le lait et les produits laitiers 
Concernant le plomb, les références sont nombreuses sur le lait de vache. La 
littérature montre clairement l’effet de la contamination de l’environnement par les 
activités anthropiques telles que les industries ou les infrastructures routières, libérant 
du plomb dans le milieu environnant, contaminant alors les plantes et le lait des 
animaux consommant ces plantes. 
Pourtant, aucun auteur ne donne les teneurs en Pb des aliments consommés par 
les animaux sur lesquels ils prélèvent le lait pour les analyses. Néanmoins, Bhatia et 
Choudhry (1996), Dey et Swarup (1996) et Simsek et al. (2000) s’accordent sur le fait 
que le lait produit par des animaux vivant auprès des usines, des routes, est 
significativement plus riche en Pb, que le lait produit en zone rurale ou en zone non 
polluée. Néanmoins, dans ces études, les résultats sont extrêmement variables avec 
des teneurs maximales en Pb pouvant aller de 0,032 ppm (Simsek et al., 2000) à 7,20 
ppm (Bhatia et Choudhri, 1996). Pourtant ces deux teneurs reflètent la contamination 
du lait des animaux pâturant auprès des routes avec un trafic intensif (Simsek et al., 
2000), et un trafic correspondant а 15000 voitures par jour (Bhatia et Choudhri, 1996). 
Dans nos échantillons étudiés, la teneur moyenne du Pb a été identique dans le 
lait et le shubat (0,02 ± 0,02 ppm). Cette teneur était au même niveau que la quantité 
moyenne de Pb obtenue par Diacono (2007) dans le lait de chamelle 0,025 ± 0,02 ppm, 
un peu plus élevée cependant dans le shubat 0,01 ppm (vs 0,021 dans nos 
échantillons).  
Meldebekova et al. (2008) ont obtenu une teneur en Pb dans le lait de chamelle 
provenant aussi du Kazakhstan, supérieure à celle rapportée ici (0,06 ± 0,018 ppm). 
Dans la région d’Almaty 0,3 ± 0.06 ppm de Pb dans le lait et 0,3 ± 0,008 dans le shubat, 
dans la région de Sud-Kazakhstan, 0,28 et 0,33 ppm, respectivement ont été obtenues 
par Akhmetsadykova (2008).  
Dans notre étude, le lait de chamelle et le shubat de la ferme DB contenaient les 
valeurs les plus élevées soit 0,07 et 0,05 ppm de Pb respectivement. Cette ferme étant 
située non loin d’une route avec un trafic non négligeable, il se peut que les animaux 
consomment des plantes sur le bord de cette route ou à des endroits plus exposés. 
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Ces résultats laissent supposer que ces animaux doivent être exposés à une 
source de plomb via leur alimentation, liée à la présence d’une industrie ou d’une route 
sur leur zone de parcours. 
Cependant, les teneurs des fourrages associés à cette même ferme (DB) n’étaient 
pas particulièrement élevés, bien qu’au-dessus de la moyenne (1,25 ppm) des 
fourrages échantillonnés lors de cette étude. A l’inverse, l’échantillon de fourrage de la 
ferme AT1 a eu les teneurs maximales en Pb (2,30 ppm) et Cd (0,56 ppm), or aucun 
excès de ces métaux lourds dans les échantillons laitiers associés n’a été perçu. Il se 
peut donc que les fourrages prélevés ne reflètent pas de façon optimale ce qui est 
consommé par ces animaux (Diacono, 2007).  
Le transfert du Pb par le biais des fourrages semble avoir le même impact sur le 
lait de vache que sur le lait de chamelle. La fermentation du lait en shubat dans nos 
échantillons ne semble pas diminuer les concentrations, et Diacono (2007) a constaté, 
que soit la teneur en Pb augmente, soit elle devient nulle dans le shubat par rapport au 
lait frais de chamelle. Dans une autre étude, il a été observé que la concentration du Pb 
diminuait dans tous les échantillons de shubat par rapport au lait frais (Konuspayeva et 
al., 2009). La technologie de la production des produits laitiers semble avoir une 
influence sur la quantité de métaux lourds. Les quantités semblent plus importantes 
dans le yaourt que dans le lait frais (Cd 0,63; Pb 0,06 et 1,01; 0,11 ppm, 
respectivement) (Güler, 2007). Dans une autre étude, les teneurs en Pb dans le 
fromage ont été en moyenne de 1,5 à 10,7 μg/g, soient des valeurs plus élevées que 
dans le lait (Vural et al., 2008). Cependant, dans un cas, il peut y avoir un apport 
extérieur en Pb par rapport à ce qui était déjà présent dans le lait, ce qui augmente la 
teneur en Pb dans les produits transformés comme le shubat (par exemple par 
l’utilisation d’ustensiles contenant du plomb). Et dans un autre cas, le phénomène de 
capture des molécules de Pb par les bactéries lactiques présentes dans le lait peut 
avoir pour conséquence que la teneur en Pb du shubat devient nulle ou plus faible. 
 Les seules normes disponibles sont celles de la teneur de plomb maximale 
tolérée dans le lait qui de plus est variable en fonction des pays (0,02 ppm en Turquie, 
0,05 ppm en Allemagne et Hollande, 0,1 ppm au Kazakhstan). La teneur moyenne du 
Pb dans nos échantillons laitiers (lait 0,023 ppm et shubat 0,022 ppm) se situe autour 
de la teneur admise en Turquie. Seul le Pb dans les échantillons de la ferme DB est en 
quantité légèrement plus élevée (lait 0,07 et shubat 0,05 ppm) que les normes admises 
en Allemagne et Hollande, mais en deçà des normes admises au Kazakhstan. La 
teneur maximale admissible du Pb dans le lait selon le Codex Alimentarius (2007) est 
de 0,02 ppm (Ataro et al., 2008).  
 
IV.3.4 Le cadmium dans le lait et les produits laitiers 
Dans la littérature, les teneurs suivantes du Cd ont été obtenues, dans le lait de 
chamelle autour de la mer d’Aral (Saitmuratova et al., 2001).  
Akhmetsadykova (2008) a détecté 0,012 ± 0,008 ppm de Cd dans le lait et 0,012 
± 0,0005  dans le shubat de la région d’Almaty et 0,012 et 0,011 ppm dans la région de 
Sud Kazakhstan, respectivement. Les résultats du Cd obtenus dans ce travail sont 
beaucoup plus faibles (0,001ppm). Dans notre étude, a teneur maximale a été observée 
dans la ferme KZ4 (0,004 ppm), qui reste cependant inférieure à la limite maximale 
autorisée dans l’UE qui est de 0,01 ppm. A remarquer, que c’est aussi dans l’eau 
d’abreuvement de cette ferme que la teneur du Cd était aussi maximale (0,25 ppm) par 
rapport aux autres fermes. 
 
En France la teneur du lait en Cd est inférieure à la limite de détection des 
méthodes d’analyse (0,0002 à 0,0005 ppm). Les concentrations dans les fromages 
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peuvent atteindre 0,05 ppm chez la vache et 0,2 ppm chez la brebis et la chèvre 
(Direction générale de l’alimentation, 1996). Le Cd dépasse rarement 0,002 ppm dans 
le lait. Dans la crème, les teneurs moyennes se situent entre 0,001 et 0,003 ppm. Dans 
les caillés et les fromages, elles sont un peu plus élevées, mais dépassent rarement 
0,005 ppm (Milhaud et al., 2000). Licata et al. (2004) ont rapporté  0,00002 ppm de Cd 
dans le lait de vache en Italie. La teneur en Cd dans le fromage a été en moyenne de 
0,0001 à 0,0006 ppm en Turquie (Vural et al., 2008). Caggiano et al. (2005) ont 
rapporté une teneur en Cd moyenne dans les échantillons de fromages italiens de 0,11 
ppm. Les teneurs maximales de Pb et Cd dans le lait de vache de la commune de 
Navarra (Espagne) ont été de 0,019 et 0,0017 ppm, respectivement (Sola-Larrañaga et 
Navarro-Blasco, 2009). 
Dans des zones industrielles contaminées par du Cd, Kirova (1993) a observé des 
teneurs comprises entre 0,0016 et 0,012 ppm dans du lait de brebis en Bulgarie et 
Krelowska-Kulas (1990) 0,0034 à 0,0089 ppm dans des laits de vache de la région de 
Cracovie (Pologne). 
Des variations saisonnières sont également décrites. La teneur en Cd dans le lait 
en été a été de 0,05 ± 0,01 et en hiver 0,07 ± 0,02 mg/g MS dans une étude réalisée en 
Italie (Caggiano et al., 2005).  
Globalement, il apparait donc que le cadmium est présent en faibles quantités 
dans le lait et produits laitiers. Toutefois, il existe une corrélation positive significative 
entre les concentrations en cadmium et plomb dans le lait, ainsi que dans le shubat. Il 
n’est donc pas impossible que des valeurs en Cd dépassant les normes admises 
puissent être observées dans le cas de fortes contaminations par le plomb. 
L’absence de liens très nets entre les teneurs observées dans les matrices 
environnementales et le lait ou le shubat peut en partie être attribué au comportement 
alimentaire des chameaux. En effet, si on considère comme Jurjanz (2008) que le sol 
est le principal vecteur de la contamination des animaux ingérant une part non 
négligeable de particules terrestres dans leur ration, le fait que les chameaux aient un 
comportement de brouteurs plutôt que de paisseurs va limiter les risques de 
contamination par une plus faible ingestion de terre. Contrairement aux moutons ou aux 
bovins par exemple qui arrachent les plantes au ras des racines, les chameaux 
sélectionnent plus volontiers les parties aériennes. Cette particularité comportementale 
peut représenter un avantage comparatif aussi pour la contamination des produits 
laitiers par les pesticides. 
 
IV.4. Teneur des pesticides organochlorés dans la chaîne alimentaire 
 L’utilisation des pesticides a été et est encore largement répandue au 
Kazakhstan. La vigilance est donc de mise et leur quantification dans les produits 
destinés à la consommation humaine représente une étape importante de l’évaluation 
des risques de contamination pour l’homme. 
 
IV.4.1 Les teneurs dans les différentes matrices environnementales 
Dans notre étude, les teneurs les plus élevées en pesticides sont observées dans 
les sols de la région de Kyzylorda, notamment la ferme KZ2. Cela pourrait s’expliquer 
par le fait que cette ferme se situe à 500 m de cultures et donc potentiellement proche 
d’une source de pollution aux pesticides. Cependant les fermes CH1 et CH2 de la 
région du Sud Kazakhstan sont elles aussi proches de zones de culture et les valeurs 
observées pour cette région ne semblent pas indiquer de contamination des sols 
excessive, par rapport par exemple, à la région d’Atyraou moins cultivée. Or, 
l’orientation des vents dominants du Sud Kazakhstan indiquent que ces deux fermes 
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sont susceptibles de recevoir des résidus de polluants si les agriculteurs voisins en 
utilisent (Le Guillou, 2009). Aussi, l’agriculture locale n’utilise peut être pas de 
pesticides organochlorés ou à de faibles quantités. Nous manquons de données sur les 
pratiques agricoles à proximité des fermes échantillonnées pour pouvoir confirmer ou 
infirmer ces suppositions. Par ailleurs, il n’existe aucune norme internationale quant à la 
teneur maximale tolérée en pesticides dans les sols. Selon la Ministère de la Sante de 
la Russie, les teneurs de γ-HCCH, HCCH et DDT sont de 0,1 mg/kg dans le sol.  
 
Les teneurs en pesticides dans l’eau sont, majoritairement, très inférieures à 
celles des normes internationales admises de 0,001 ppb (Fabre et al., 2005) et à celles 
habituellement observées dans la littérature. En effet, une étude menée sur l’eau 
potable en Ukraine a révélé des teneurs en γ-HCH de 0,5 ppb et en DDT de 1,6 ppb 
(Tsvilihovskii et al., 2004 cités par Liliana, 2007). Aydin et al. (1999) (cités par Liliana, 
2007) ont trouvé des teneurs comparables dans l’eau potable d'Istanbul en Turquie 
pour le DDT : 0,4 ppb. Une étude conduite par l’UNEP en 2003 sur l’affluent Olt en 
Roumanie a décelé 0,15 ppb d’ α-HCH. Dans l’Océan Arctique à l’ouest (60 m de 
profondeur) α-HCH et γ-HCH ont été détectés en moyenne à des teneurs de 2,42 ± 
0,23 ppb et 0,47 ± 0,11 ppb, respectivement. La concentration du γ-HCH n’est pas 
changée avec la profondeur (Jantunen et Bidleman, 1998). En Chine, les 
concentrations du DDTs (6,2 ppb) et HCHs (18,0 ppb) ont été relevées dans l’eau, mais 
étaient inférieures aux limites admises dans ce pays (1000 ppb pour  DDTs et 5000 ppb 
pour HCHs). Chen et al. (2008) ont obtenu des teneurs importantes soient 13,98 ppb de 
DDT et 146,42 ppb de HCHs dans l’eau à Pékin.  
Ainsi, les valeurs pour l’eau de la littérature sont bien supérieures aux nôtres. Ceci 
pourrait s’expliquer par le fait que les POP étant pratiquement insolubles dans l’eau 
(Liliana, 2007), on ne les retrouve pas ou très peu dans l’eau. D’autre part, certains des 
échantillons mis en bouteille de verre à l’abri de la lumière ont été conservés plus d’une 
année avant analyse, or dans l’eau les isomères du DDT s’évaporent très rapidement 
(FAO, 2005). Ainsi les résultats pourraient être biaisés et ne reflèteraient donc pas 
fidèlement la réalité. Une autre explication avancée par Sibali et al. (2009) est que les 
faibles quantités de métabolites du DDT suggèrent une contamination récente en DDT 
de l’eau. Mais cette hypothèse ne semble pas correspondre ici car la pollution aux 
pesticides dans les régions du Sud Kazakhstan et de Kyzylorda remonte à plusieurs 
dizaines d’années durant la période soviétique. Cependant nos résultats semblent trop 
différents de ceux de la littérature pour être totalement fiables.  
 
Les valeurs moyennes observées dans les plantes sont assez proches pour 
chacun des pesticides entre les quatre régions, ce qui laisse penser que la 
contamination des plantes est homogène sur l’ensemble des régions étudiées. De plus, 
on pourrait s’attendre à ce que se soit les végétaux des régions cultivées du Sud 
Kazakhstan et de Kyzylorda qui soient les plus contaminés, or ce n’est pas le cas. Dans 
les échantillons de plantes d’Atyrau, les teneurs maximales de 5 pesticides ont été 
détectées. Trois hypothèses peuvent être avancées: soit il n’y a aucun lien entre la 
pollution de l’air et du sol et celles des plantes, soit les pesticides étudiés ont 
pratiquement disparu depuis leur utilisation, soit les pesticides étudiés n’ont pas été les 
plus utilisés dans ces régions. La consommation des plantes est la principale source de 
pesticides pour expliquer le passage aux vaches plutôt que le sol (Willett et al., 1993). 
Dans nos échantillons de fourrage, le DDT et ses dérivés sont plus élevés que dans le 
sol.  Leurs quantités sont encore plus faibles dans les échantillons d’eau. Cela signifie 
que les résidus de pesticides peuvent être également d’origine atmosphérique et donc 
inhalés par les animaux.  
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En moyenne, les quantités mesurées dans nos échantillons de lait sont inférieures 
ou égales aux normes internationales de l’OMS et kazakhes (0,05 ppm). Dans le lait et 
produits laitiers, les limites admises des teneurs en HCH sont <0,05 mg/kg et en DDT 
<0,01 mg/kg (Agence de Contrôle Sanitaire de Russie, 1984). La teneur admissible du 
β-HCH dans le lait de vache à l’UE est 0,003 ppm (Ronchi et Danielli, 2008). 
Cependant, dans l’échantillon de Sud Kazakhstan, la teneur du 4,4 – DDT s’est avérée 
deux fois plus élevée que les normes internationales et dix fois plus qu’en Russie. Ce 
qui peut être dû à l’agriculture intensive pratiquée dans cette région. Losada et al. 
(1996) ont mesuré des teneurs en DDT total et en HCH total dans le lait en Espagne de 
0,0003 à 0,017 ppm et 0,0015 à 0,0039 ppm, respectivement. Nos résultats sont 
supérieurs pour le DDT total dans le lait dans toutes les régions sauf celle de Kyzylorda 
et supérieurs pour le HCH total dans le lait dans les régions d’Almaty et d’Atyraou. Hute 
et al. (1999) (cités par Liliana, 2007) ont observé des valeurs de 0,0012 à 0,122 ppm 
pour le DDT total et de 0,0065 à 0,081 ppm pour le HCH total dans des laits de 
Roumanie. En 2008, Konuspayeva et al n’avaient pas détecté de DDT dans le lait de 
chamelle et seulement des traces d’HCH (0,00044 ± 0,00019 ppm), or dans notre 
étude, quatre échantillons de lait contiennent du DDT. Waliszewski et al. (1997) ont 
rapporté les teneurs moyennes suivantes du HCH et DDT dans le lait de vache : 0,094 
et 0,159 ppm, et dans le beurre : 0,093 et 0,049 ppm (Kampire et al., 2011). La teneur 
du DDT est ainsi presque au même niveau que nos données, contrairement au HCH. 
Dans une autre étude, les teneurs moyennes (en ppm) dans le lait de vache pasteurisé 
ont été: α-HCH = 0,015; β-HCH = 0,039; DDT + métabolites = 0,067 (Martinez et al., 
1997). Si, la teneur du α-HCH (0,021ppm) dans nos échantillons était légèrement 
élevée, la teneur du β-HCH était très basse (0,002 ppm) par rapport à ces données.  
Les teneurs en pesticides du lait dans nos échantillons sont très hétérogènes 
d’une région à l’autre. Il existe en effet une grande variabilité entre les niveaux de 
contamination environnementale de chaque région. La région qui semble la plus polluée 
pour le lait est Atyraou (Konuspayeva et al., 2011) et même d’ailleurs pour les 
échantillons de lait maternel (Hooper et al., 1998).  Ceci peut être dû à l’extraction du 
pétrole. Il apparaît ne pas y avoir de lien évident entre les contaminations de 
l’environnement et du lait. Mais, les résultats semblent indiquer une liaison entre une 
contamination des végétaux et celle du lait pour deux pesticides, le γ-HCH et le 4,4-
DDD. 
 
Dans le lait maternel prélevé sur les femmes près de la mer Aral (Karakalpakstan, 
Ouzbékistan), les molécules de β-HCH et pp-DDE ont été détectés à un niveau élevé à 
raison de 1000 ng/g de graisse (Ataniyazova et al., 2001 ; Beth et al., 1999 ; Hooper et 
al., 1997). Ennaceur et al. (2008) ont rapporté des teneurs élevées en p,po -DDT (1931 
ng/g) et selon Hooper et al. (1997) en p,p'-DDT (300 ng/g lipide dans le lait maternel). 
La teneur du DDT (1,730 ng/g lipide) est deux fois plus élevée dans le lait maternel au 
Kazakhstan qu’en Europe (Lutter et al., 1998). La concentration moyenne du β-HCH 
dans le lait maternel au Kazakhstan (1994) était de 2210 ng/g lipide, ce qui est plus 
élevé qu’en Europe (200 ng/g lipide) (Hooper et al., 1998, Lutter et al., 1998). A cause 
de l’utilisation du HCH comme insecticide au Japon et en Chine, sa teneur dans le lait 
maternel à été détectée à hauteur de 6,500 ng/g lipide (Jensen et Slorach, 1991). En 
Tunisie, Ennaceur et al. (2008) ont relevé du β-HCH (42 ng/g) dans le lait maternel. En 
général, les teneurs des pesticides sont plus élevées dans le lait maternel de zone 
rurale qu’en zone urbaine, ce qui laisse penser que cela est dû à l’utilisation intensive 
dans l’agriculture (Lederman, 1996, Ennaceur et al., 2008). 
Cok et al. (1999) et Burgaz et al. (1995) ont montré que la quantité de polluants 
dans le lait maternel se trouve dans l’ordre suivant : DDTs > HCHs > HCB (cité par 
Behrooz et al., 2009). Dans nos échantillons les HCHs sont en quantité légèrement plus 
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que les DDTs. En premier lieu, cela peut être dû au changement de la quantité des 
pesticides utilisés à des niveaux différents selon les saisons (Lederman, 1996). Si, en 
mars le p,p’-DDT n’était pas détecté dans le lait de vache, en juin il en a été trouvé 10-
90 µg/l. De la même manière, en juin, γ-HCCH (2-30 µg/l) et α-HCCH (2-110 µg/l) ont 
été détectés, alors qu’en mars, ont été retrouvés 6,5 µg/l de γ-HCCH et aucune trace 
de α-HCCH. Les résidus de pesticides organochlorés ont été plus élevés dans le lait de 
vache et buffle en hiver par rapport aux autres saisons (John et al., 2001). En second 
lieu, il s’agit de la physiologie qui est différente d’une espèce à l’autre. 
 
Les résultats suggèrent qu’il existe une certaine homogénéité des teneurs en 
pesticides dans le shubat entre chacune des régions, celui-ci apparaissant contaminé 
de la même façon dans les différentes régions. Ceci semble indiquer qu’il n’y a pas de 
lien entre la contamination de l’environnement et celle du shubat dans les conditions de 
notre étude. En outre, la variabilité pour un même pesticide entre deux régions semble 
avoir diminué. La teneur du shubat en 4,4-DDT des régions du Sud Kazakhstan et 
d’Almaty est identique : 0 ppm alors que pour le lait, une différence de l’ordre de plus de 
15 fois a été observée. Selon les résultats de la littérature, les teneurs de pesticides 
doivent être plus élevées dans les produits transformés. 
  
IV.4.2 Les relations entre matrices 
Il semble que le lait et le shubat contiennent en moyenne des concentrations 
moins élevées que le sol et les plantes.  Il convient de rappeler ici que le comportement 
du chameau au pâturage peut en partie expliquer du moins l’absence de lien entre 
contamination du sol et celle des produits laitiers en fin de chaîne alimentaire. 
Cependant aucune conclusion ne peut-être tirée étant donné le faible nombre 
d’échantillons analysés. D’autre part, les valeurs du shubat sont soient égales soient 
inférieures à celles du lait, le shubat paraissant dès lors moins contaminé que le lait. 
L’échantillon de shubat de la ferme DB d’Almaty contient quatre pesticides dont le 4,4-
DDD à une concentration de 0,065 ppm qui est légèrement élevée par rapport aux 
normes internationales et kazakhes. Par ailleurs, le seul pesticide présent dans toute la 
chaîne alimentaire est l’α-HCH, et ce, à des concentrations souvent supérieures à 
celles des six autres pesticides. Dès lors, il semble que ce pesticide ait soit été utilisé 
en plus grande quantité que ces homologues soit qu’il se dégrade moins vite dans 
l’environnement. La deuxième hypothèse semble être vérifiée puisque les isomères 
d’HCH sont connus pour très peu s’évaporer et entre tous les isomères du HCH, c’est 
l’α-HCH qui possède la demi-vie la plus grande (FAO, 2005). Quant à la première 
hypothèse, aucune donnée n’a pu être trouvée dans la littérature quant aux quantités 
utilisées pour chacun des pesticides au Kazakhstan. Les pesticides β-HCH, γ-HCH, 
2,4-DDD et 4,4-DDD ne sont présents qu’à l’état de  « traces » dans la chaîne 
alimentaire, ce qui laisse penser qu’ils ont soit été faiblement utilisés soit qu’ils se 
dégradent rapidement dans l’environnement. Or, les études menées sur le DDT et ses 
métabolites montrent que ces pesticides persistent plus de 15 ans en région steppique 
(FAO, 2005). Ainsi, l’hypothèse d’une faible utilisation de ces types de pesticides 
semble pouvoir être avancée. Ce sont les plantes qui contiennent le plus de différents 
types de pesticides, dès lors elles semblent plus sensibles à ce type de POP. Quant à 
l’eau, les valeurs ne reflètent peut-être pas la réalité, et des précautions doivent donc 
être prises pour leur interprétation. Le fait qu’il n’y ait pas ou très peu de pesticides peut 
s’expliquer par le fait que la concentration en pesticide ait été inférieure à la limite 
minimale détectable. De plus, les teneurs dans le sol et les plantes sont en moyenne 
plus élevées que dans les trois autres matrices. Ainsi ceux-ci semblent avoir la capacité 
de concentrer plus de types de pesticides et en plus grande quantité. Or, dans la 
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littérature les études suggèrent qu’il y a une accumulation tout au long de la chaîne 
alimentaire (Van Der Werf, 1996). Nos résultats ne semblent pas en adéquation avec 
ceux observés habituellement. Enfin, les deux régions les plus polluées aux pesticides 
semblent être le Sud-Kazakhstan et Kyzylorda, ce qui paraît logique aux vues des 
zones d’utilisation de ces POP.  
 
Limites de l’étude 
Il existe un certain nombre de limites à cette étude, des limites dans les zones 
d’étude, dans l’échantillonnage et dans la méthode d’analyse des pesticides. Tout 
d’abord étant donné le faible nombre d’échantillons et l’étendue de la zone 
d’échantillonnage, les résultats ne sont statistiquement pas interprétables. Ainsi, pour 
étudier rigoureusement les teneurs en pesticides dans la chaîne alimentaire, il aurait été 
préférable d’étudier quelques fermes d’une seule région et réaliser une dizaine de 
prélèvements pour chaque matrice de l’environnement (sol, eau, plantes) à différents 
endroits, et ce, dans chaque ferme.  
Un seul échantillon de chaque matrice environnementale n’est pas représentatif 
de l’ensemble du territoire pâturé par les chameaux, les résultats ne représentent donc 
pas toutes les variabilités possibles en termes de concentration en pesticides. En effet, 
les fourrages échantillonnés ont été prélevés à un seul endroit dans chaque ferme, ils 
ne sont donc pas caractéristiques de l’ensemble de l’alimentation des chameaux, 
espèce qui se déplace sur de longues distances pour se nourrir. Pour les prélèvements 
de sol, d’eau et de plantes une méthode d’échantillonnage scientifique doit être utilisée, 
par exemple la méthode des transects. De plus, le shubat prélevé n’est pas issu du lait 
correspondant prélevé puisqu’il faut au moins 24h pour que la fermentation ait lieu. Il 
faudrait donc prélever le premier jour le lait de chacune des fermes, puis le lendemain 
les shubat leur correspondant. Ainsi les liens entre les teneurs des pesticides dans la 
chaîne alimentaire pourraient être étudiés rigoureusement. Par ailleurs, les systèmes 
d’élevage étant différents d’une ferme à l’autre (intensif ou extensif), les animaux ne 
consomment pas les même végétaux, ce qui peut-être un facteur non négligeable de 
variabilité dans l’exposition des animaux aux pesticides. En outre, il faudrait connaître 
avec précision les sources de pollution aux pesticides dans les environs de chaque 
ferme et analyser une ferme non contaminée (sol, eau, plantes) afin d’observer les 
différences.  
 
Enfin, les méthodes de dosage des pesticides diffèrent énormément dans la 
littérature et il n’existe aucune technique standard pour analyser les pesticides. Dès 
lors, la comparaison de résultats entre différentes études devient problématique. 
 
IV.5. Les bactéries lactiques et leur rôle dans la détoxification  
 
Les consommateurs réguliers de lait de chamelle frais ou fermenté attribuent à ces 
produits la capacité de diminuer les risques d’empoisonnement et d’intoxication y 
compris par exemple par les produits radioactifs. Il existe au demeurant relativement 
peu d’études sérieuses attestant de la véracité de ces effets. Qu’en est-il des risques 
d’intoxication au plomb ? 
 
IV.5.1 Inventaire des bactéries lactiques dans le lait de chamelle et le 
shubat 
Grillet (2006) a isolé 178 souches de bactéries à partir de 36 échantillons de lait 
de chamelle et de shubat de 4 régions de Kazakhstan, et dans notre étude nous avons 
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isolé 138 souches à partir de 25 échantillons laitiers. La plupart des souches isolées 
sont des coques, ce qui est en accord avec les travaux de Grillet, (2006) et de Kacem 
et al., (2002). Cette prépondérance des coques et en particulier celle des entérocoques 
est sans nul doute le fait de la plus grande résistance de ces souches aux conditions 
défavorables car les échantillons ont été prélevés puis conservés au froid puis congelés 
pour être transportés par avion jusqu’à Montpellier avec des possibles ruptures de la 
chaine du froid. Cependant la prépondérance des coques lactiques dans la microflore 
du lait de chamelle a déjà été décrite par de nombreux auteurs. Les travaux de Khedid 
et al. (2009), ont mis en évidence la présence majoritaire de Lactobacillus et de 
Lactococcus. Les espèces dominantes étaient Lactococcus lactis subsp. lactis (17,5%), 
Lactobacillus helveticus (10%), Streptococcus salivarius subsp. thermophilus (9,2%), 
Lactobacillus casei subsp. casei (5,8%), Lactobacillus plantarum (5%) et Leuconostoc 
mesenteroides subsp. mesenteroides (4,2%). Pour, Zadi-Karam et Karam (2005) après 
avoir analysé huit échantillons de lait cru de chamelle provenant de huit animaux 
différents dans cinq fermes des régions de Timimoune et Béchar (Sud-ouest algérien), il 
y avait autant de souches de lactocoques que d’enterocoques (34,6 %). Les 
lactocoques étaient représentés par : Lc. lactis ssp diacetylactis (28,4 %), Lc. lactis ssp 
cremoris (4,9 %) et Lc. lactis ssp lactis (1,2 %). Le genre Leuconostoc (12,3 %) était 
représenté par Leuconostoc lactis (7,4 %) et Leuconostoc dextranicum (4,9 %). Les 
souches de Lactobacillus plantarum constituaient 18,5 % des bactéries lactiques 
isolées. Enfin, la présence d’entérocoques peut aussi avoir pour origine de mauvaises 
conditions d’hygiène pendant la traite  (Khedid et al., 2009, Martin and Mundt, 1972 cité 
par Stiles et Holzapfel, 1997). Pour de nombreux auteurs, la présence d’entérocoques 
témoigne de possibles contaminations fécales et constitue donc un risque pour la santé 
des consommateurs car bien que ces souches soit connues  pour leur faible virulence, 
elles posent de graves problèmes de santé dus à l'émergence de nombreuses souches 
antibiorésistantes, par exemple des souches d’E. faecalis  (Giraffa et al., 2000 cité par 
Khedid et al., 2009). Cependant, il ne faut pas omettre le rôle positif de ces coques 
lactiques dans l’élaboration des la qualité des produits laitiers fermentés. Les propriétés 
protéolytiques de ces souches conduisent à partir des caséines à la libération d’acides 
aminés précurseurs des molécules impliquées dans la flaveur des fromages (Mc 
Sweeny and Fox, 1997 ; Urbach, 1995 cité par Khedid et al., 2009). Les entérocoques 
produisent des entérocines qui ont une activité inhibitrice spécifique contre certaines 
bactéries pathogènes (Sabia et al., 2002). Il a été également rapporté que E. faecalis 
produisait des bactériocines anti-listera dans le lait et le fromage. Les entérocoques 
contribuent significativement au développement des propriétés organoleptiques du 
fromage mature (Litopoulou-Tzanetaki, 1990). Les entérocoques ont un effet bénéfique 
sur la croissance d’autres bactéries lactiques du à leur activité protéolytique intense qui 
favorise la production de gaz par les souches de Leuconostoc et la production d’acide 
lactique par les lactocoques, ce pourquoi les entérocoques sont utilisés très souvent 
dans la production de fromages dans les pays Méditerranéens (Macedo et al., 1995). 
Les Leuconostocs sont des bactéries lactiques hétérofermentaires utilisées en industrie 
laitière pour leur capacité à produire du CO2 et des composés d’arôme grâce au co-
métabolisme du citrate et du lactose (Levata-Jovanovic et Sandine, 1996 cité Zadi-
Karam et al., 2011).  
 
IV.5.2 Fixation du Pb et du Cd par les souches de bactéries lactiques 
isolées 
Nous avons mis au point un test qualitatif sur milieu gélosé qui nous a permis de 
mettre en évidence la capacité plus ou moins grande des souches de bactéries 
lactiques à fixer le Pb ou le Cd. La majorité des 118 souches testées (94,9%), ont 
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cultivé sur les milieux de culture additionnés de Pb ou de Cd. Parmi elles, 36 % des 
souches testées ont montré une capacité à fixer le Pb ou le Cd, et 9% les deux métaux. 
(Akhmetsadykova et al., 2011). Peu de données sont disponibles relatives à la 
sensibilité des bactéries lactiques vis-à-vis du Pb et du Cd. Il semble cependant que 
l’absence de croissance de certaines des souches testées soit d’avantage due à une 
mauvaise revivification des souches congelées qu’un effet antimicrobien du Pb et du 
Cd. Le faible pourcentage de souches montrant une capacité de fixation selon ce test 
renseigne sur sa faible sensibilité car selon la littérature toutes les bactéries du fait de la 
présence et de la composition de leur paroi sont susceptibles de fixer des métaux 
lourds. Sans pouvoir quantifier précisément cette capacité, le test pourrait permettre de 
classer les différentes souches testées en fonction de leur capacité de fixation plus ou 
moins importante en relation avec l’importance du halo autour des stries de culture 
microbienne car selon notre hypothèse la taille du halo témoigne de la diminution de la 
concentration en métal autour de la strie. L’absence de halo ne signifiant pas 
obligatoirement l’absence de capacité de fixation des deux métaux testés car cette 
propriété est soumise à des modulations diverses. A l’inverse l’observation d’un grand 
halo autour des stries témoigne d’une grande capacité de fixation (biosorption).  
La biosorption pouvant être le fait de bactéries biologiquement actives ou 
passives quand le métal se fixe sur la paroi des bactéries (sorption) voire des 
composés produits par les bactéries (complexation). De fait, ce test ne renseigne pas 
d’avantage sur les processus de biosorption car il y a contact entre des bactéries 
vivantes en quantité de biomasse importante et les ions métalliques.  
 
Concernant le test réalisé avec de la biomasse sèche, il n’a mis en évidence que 
la capacité de sorption des souches qui est influencée par le pH, la température, la 
force ionique, la quantité de biosorbant, la taille du biosorbant, la concentration de la 
solution initiale et la vitesse d’agitation (Vijayaraghavan et Yeoung-Sang, 2008). Cette 
capacité varie aussi selon les espèces et les souches bactériennes comme nous avons 
pu le constater dans cette étude dans laquelle la souche SH1M6N1 (Leuconostoc 
mesenteroides) est capable de fixer plus 38 mg de Pb par gramme de biomasse sèche 
alors que dans les mêmes conditions la souche SH2M3N2 (Enterococcus durans) n’en 
fixait que 22 mg/g de biomasse, 60% moins.  
L’influence du pH est aussi très forte (Kulczycki et al., 2002, Kapoor et al., 1999; 
Yan et Viraraghavan, 2003; Feng et Aldrich, 2004), car la valeur du pH détermine la 
compétition pour les sites de fixation chargés négativement entre les cations de métaux 
lourds et les protons (H+) (Huang et al., 1991). Bien que Halttunen et al. (2007) mais 
aussi Fein et al., (1997) ; Pardo et al., (2003) ; Puranik and Paknikar, (1999) ; Mrvcic et 
al., (2009) aient rapporté que la fixation était plus élevée pour le Pb et le Cd quand le 
pH était proche de la neutralité, nous avons choisi de réaliser le test à pH 5 pour se 
rapprocher du pH moyen du lait lors de la fermentation. Compte tenu du contexte de 
cette étude nous n’avons pas testé in vitro l’éventuel désorption du Pb par la biomasse 
aux pH acides que rencontrent les bactéries lactiques lors du transit intestinal comme 
cela est cité dans la littérature  (Mrvcic et al., 2009).   
Lors du test in vitro, la suspension de biomasse bactérienne dans les solutions de 
Pb a été incubée à 37°C qui est une température pas trop éloignée de celles mises en 
œuvre pour les fermentations mais c’est aussi la température corporelle humaine. 
L’influence de ce paramètre sur la fixation du Pb et du Cd par de la biomasse 
bactérienne sèche est discutée. Pour certains auteurs, son influence serait 
pratiquement nulle (Halttunen et al., 2007, Puranik et Paknikar, 1999, Cho et Kim, 
2003). Pour d’autres, (Mrvcic et al., 2009a, Halttunen et al., 2003, Mrvcic et al., 2009)  
l’augmentation de la température influence la stabilité du complexe métal-
microorganisme, qui dépend des sites de biosorption, de la configuration de la paroi 
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cellulaire du microorganisme, et de l’ionisation de fractions chimiques de la paroi 
cellulaire. Une température élevée fait habituellement augmenter la sorption due à 
l’augmentation de l’activité de surface et de l’énergie kinésique de la solution 
(Vijayaraghavan et Yeoung-Sang, 2007). Cependant, une température élevée peut 
aussi endommager physiquement le biosorbant (Vijayaraghavan et Yeoung-Sang, 
2008). L’influence de ce paramètre serait à prendre en compte et à étudier dans les 
situations qui nécessiteraient le refroidissement du lait et du Shubat.  
La fixation de métaux lourds par des bactéries vivantes est influencée par la 
température d’incubation qui détermine le niveau du métabolisme bactérien et en 
particulier des mécanismes de transports actifs (Hao et al., 1999 ; Halttunen, 2007).  
Pour notre test, nous avons fixé la durée de contact entre la biomasse et le Pb à 1 
heure. C’est une durée relativement courte comparativement à la durée de la 
fermentation du lait de chamelle et du temps de stockage du shubat. L’effet de la durée 
d’incubation n’apparait pas constant, celle-ci pouvant ne pas avoir d’effet ou avoir des 
effets contradictoires selon les souches de bactéries lactiques. Halttunen et al. (2007) 
ont rapporté qu’après une incubation de 5 min la fixation du Cd (10 mg/l, pH 6) et Pb 
(50 mg/l, pH 5) s’est située entre 61,8 ± 3,3 – 88 ± 3% et 30,2 ± 7,9 – 93 ± 1,9%, 
respectivement. Mais, dans le cas de Lb. casei shirota, la fixation du Cd est augmentée 
de 61,8 ± 3,3% après 5 min et jusqu'à 74,5 ± 3,3% après 4 h. A l’inverse, il est constaté, 
avec  Lb. fermentum ME3 une diminution de 81,2 ± 5,3 après 5 min et jusqu'à 62,2 ± 
3,4% après 4 h.  
La taille du biosorbant joue aussi un rôle vital dans la biosorption. Les particules 
plus petites ont proportionnellement une surface plus élevée (Volesky, 2001) ce qui est 
le cas des coques, en accord avec la forte représentation de coques parmi les souches 
les plus fixatrices.  
La force ionique influence l’adsorption de métal sur la surface de la biomasse 
(Daughney and Fein, 1998; Borrok and Fein, 2005 ; Vijayaraghavan et Yeoung-Sang, 
2008). La force ionique de la solution aqueuse de Pb lors du test réalisée est sans 
aucun doute éloignée de celle du lait et du Shubat qui sont des aliments très 
minéralisés et riches en micro particules (micelles). La présence d’autres cations peut 
réduire la fixation du Cd (Pb et Zn par exemple) et Pb (Fe pour la fixation du Pb) par Lb. 
longum 46 et L. fermentum ME3 (Halttunen et al., 2008).   
La concentration du métal joue aussi un rôle important dans la fixation. Le 
pourcentage de fixation de Pb et Cd par les bactéries lactiques a diminué avec 
l’augmentation de la concentration de ces éléments. Nos résultats en la matière sont en 
accord avec ceux d’Halttunen (2007) qui a montré qu’aux basses concentrations (0,01et 
1mg/l), les souches de bactéries lactiques étaient capables de fixer en grande 
proportion le Cd (99%) et le Pb (97%). La diminution du pourcentage de la fixation de 
Pb avec l’augmentation de la concentration du métal observée dans notre étude indique 
une saturation des sites de fixation. Les teneurs en plomb mesurées dans le lait de 
chamelle et le shubat lors de cette étude, sont faibles ce qui laisse penser que la 
biomasse lactique produite lors de la fermentation (plusieurs centaine de mg de 
biomasse par litre) du lait de chamelle en Shubat serait suffisamment importante pour 
fixer la presque totalité du plomb présent dans le lait. A contrario, la population lactique 
du lait cru pourrait ne pas suffire.  
 
Il existe différentes voies pour améliorer et augmenter la capacité de fixation de 
biosorbents comme la modification chimique (Vijayaraghavan et Yeoung-Sang, 2007; 
Selatnia et al., 2004; Göksungur et al., 2005; Bai et Abraham, 2002), génétique (Bae et 
al., 2000), et techniques de l’immobilisation (Volesky, 2001).  
Une diminution dans la fixation du Pb et du Cd a ainsi été observée chez les 
bactéries modifiées chimiquement par rapport à celle de la nature. Par exemple, la 
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fixation du Cd par Lb. fermentum ME3 est augmentée légèrement après la méthylation 
de groupes carboxyles. La fixation après le traitement de groupes phosphoryles s’est 
révélée plus faible qu’après la méthylation de groupes carboxyles (Kapoor et 
Viraraghavan, 1997 ; Halttunen, 2007). Cela signifie que les modifications chimiques 
neutralisent la charge négative des groupes carboxyle et phosphoryle et réduisent la 
fixation du Pb et du Cd. Les traitements physiques possibles sont : chauffage, ébullition, 
congélation, décongélation, séchage et lyophilisation (Wang et Chen, 2009). L’ébullition 
n’a pas eu d’effet sur la capacité de la fixation maximale du Pb et Cd (Halttunen, 2007). 
La lyophilisation de bactéries lactiques peut mener à la détérioration partielle de la paroi 
cellulaire et conduire à l’augmentation de la quantité de sites de fixation 
accessibles : nous aurions alors surestimé la capacité de fixation des souches étudiées.  
 
IV.5.3 Test physiologique (in vivo) et analyses des organes cibles  
Nous avons choisi d’utiliser des femelles cobayes car les femelles rats et souris 
montrent une accumulation du Pb significativement plus élevée que les mâles 
(Schroeder et al., 1964; Donald et al., 1987).  
Plusieurs études sont disponibles sur la détoxification de l’eau et des aliments par 
l’utilisation de différents microorganismes (Halttunen et al., 2007; Ibrahim et al., 2006). 
Plusieurs expériences ont été réalisées avec des animaux de laboratoire pour étudier la 
distribution du Pb in vivo par voie orale, l’inhalation ou l’injection (Smith et al., 1992; 
Rader et al., 1981 ; Castellino et Aloij, 1969 ; Dallak, 2009). Mais, il n’y peu d’études sur 
l’interaction des bactéries lactiques et les métaux lourds in vivo, et leur influence sur la 
rétention ou l’élimination du Pb et encore moins dans les aliments dont les produits 
laitiers. 
L’hypothèse qui a prévalu à cette étude était que des bactéries lactiques fixatrices 
de Pb pouvait combiner ce métal et empêcher son passage des voies digestives vers 
d’autres organes en particulier les organes cibles. Dans cette hypothèse, le Pb fixé par 
les bactéries lactiques serait excrété dans les selles fixées par des bactéries intègres 
voire même vivantes. Cette hypothèse est justifiée par les études antérieures qui ont 
montré que ces bactéries pouvaient passer le tube gastro-intestinal et restaient vivantes 
(Corcoran et al., 2007; Guerra et al., 2007; Lambert et Hull, 1996 ; Takahashi et al., 
2004 ; Duez et al., 2000; Rochet et al., 2008; Su et al., 2007). La résistance des 
bactéries aux conditions du tube digestif dépend du type de souche. Berrada et al. 
(1991) ont montré que deux souches différentes de Bifidobacterium de deux laits 
fermentés différents, ont des niveaux de résistance variable aux conditions gastro-
intestinales simulées in vitro. Une souche a survécu pendant 90 min, et l’autre souche 
s’est avérée beaucoup moins résistante. Ces résultats in vitro, avec une différence 
légère, ont été confirmés par l’étude in vivo chez l’homme (Berrada et al., 1991). Chez 
des consommateurs de laits fermentés, le taux de Lactobacillus casei DN-114 001 
survivants a été de 51,2% dans l’iléum et de 28,4% dans les fèces (Oozeer et al., 
2006). Cette propriété semblerait s’exprimer d’avantage avec les produits laitiers 
fermentés (Pochart et al., 1992). La quantité de bactéries lactiques/probiotiques dans 
les fèces est augmentée après l’ingestion de lait fermenté ou de yaourt et diminue 
après arrêt de l’ingestion (Rochet et al., 2000; Yuki et al., 1999, Collado et al., 2006). 
Streptococcus thermophilus, Lb. bulgaricus and Lb. casei, et des Bifidobacteries ont été 
dénombrées dans les fèces de rats nourris de yaourt (Djouzi et al., 1997).  
Selon, notre objectif de montrer qu’il est possible de limiter l’impact d’une pollution 
aux métaux lourds et en particulier au plomb sur la santé des consommateurs, il était 
important de mesurer plus particulièrement la quantité de Pb dans les selles des 
cobayes.  
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Les résultats obtenus indiquent que la quantité de Pb dans les fèces de groupes 
traitées par du lait fermenté par des souches fixatrices additionné ou non de nitrate du 
plomb est relativement élevée par rapport au groupe témoin et groupe Pb. Une telle 
observation sous-entend que l’utilisation de souches de bactéries lactiques pour 
produire du lait de chamelle fermenté favoriserait l’élimination du Pb contaminant le lait 
de chamelle. Une des limites de notre expérimentation est que les mesures ont été 
effectuées sur un échantillon de fèces collecté pendant moins de 10h à chaque cycle,  
alors qu’il aurait fallu calculer la moyenne des concentrations sur une période de 3 
jours.  
De plus nous n’avons pas pesé les fèces et en conséquence nous ne pouvons 
pas estimer les quantités totales de plomb excrétées. Enfin, les mesures ayant été 
effectuées sur un mélange par lot, seules les tendances peuvent être observées en 
l’absence de la pertinence d’analyses statistiques. Pour ce faire, il aurait fallu doser le 
plomb dans 10 fois plus d’échantillons, ce qui était incompatible avec notre budget. 
La demi-vie du Pb est de 1,5 à 2 mois (Babalola et al., 2010) jusqu'à 3 mois dans 
certains tissus (Rabinowitz et al., 1976) d’où l’intérêt de mesurer les teneurs en plomb 
des principaux organes.  
Le choix des différents organes des cobayes l’a été en relation avec les 
informations citées dans la littérature quand aux organes cibles. Ainsi le traitement de 
rats jeunes et adultes alimentés chaque jour avec une solution aqueuse de Pb a montré 
de plus fortes concentrations dans le sang, le cerveau, les reins, et le fémur (Rader et 
al., 1981). Pour Morgan et al. (1977), 20 % du Pb a été accumulé dans les reins de rats 
après l’injection d’une solution de Pb203 et avec une demi-vie de près de 100 heures. 
Une autre étude sur la distribution du Pb chez les rats albinos a montré que 10% du 
plomb seulement avait été stocké dans les reins, le foie et le cerveau (Babalola et al., 
2010).  
La concentration en Pb du sang est plus constante que celle de l’urine 
(Rabinowitz, 1998). Environ, 98–99% du Pb dans le sang est localisé dans les hématies 
et les leucocytes (Rabinowitz, 1998 ; Chun-yan et Deng-jun, 2011), et seulement 1–2% 
dans le plasma (Willes et al., 1977). 
Le sang traverse les tissus abondamment irrigués ; aussi le Pb s’y concentre 
préférentiellement. Certaines références ont rapporté que l’augmentation de la 
concentration du Pb dans le sang est transitoire et ne dure après l’exposition que 
quelques jours (Rabinowitz et al., 1976). Au contraire, Hilts et al. (2001) ont montré que 
le sang était un bon indicateur de l’exposition au Pb après une exposition de 25-35 
jours. Dans notre étude le sang a été échantillonné après 28 jours. Castellino et Aloj 
(1964) ont montré qu’une seule injection de 100 μg du Pb chez les rats, amenait à une 
accumulation élevée de Pb dans les reins, le foie et les os. Dans l’étude de Castellino et 
Aloj (1964), la teneur en Pb du fémur de rats traités par le Pb a augmenté très vite au 
début puis s’est ralentie.  
Après une semaine d’exposition,  25-30% du Pb a été détecté dans les os. 
Certaines références rapportent que plus de 90% du Pb se concentre dans les os, ce 
pourquoi le squelette est considéré comme le meilleur indicateur de l’exposition au Pb 
(Rabinowitz et al., 1976). Il a été rapporté que la demi-vie du Pb dans les os des doigts 
humains était proche de 5 années.  
En tout cas, l’élimination du Pb chez les rats est plus rapide que chez l’homme 
(Hac et Krechniak, 1996). Si le sang est un indicateur d’une exposition récente aux 
contaminations minérales, les poils, cheveux et ongles sont des indicateurs d’une 
exposition chronique de longue durée (Kello et al., 1976 ; Babalola et al., 2005). En 
regard de ces informations, nous devons reconnaitre que les conclusions de notre 
étude auraient mérité d’être enrichies par la mesure des teneurs en Pb dans des 
organes non prélevés comme les  os, les poils et les phanères des cobayes.  
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Dans notre étude, l’accumulation du Pb dans les tissus est la conséquence de 28 
jours d’exposition. La distribution du Pb dans les organes de cobayes du groupe Pb est 
en ordre croissant : rate> sang> cœur> poumons> foie> reins. Ces résultats sont 
différents de celles de Chun-yan et Deng-Jun (2011) où après le traitement de souris 
avec une solution de nitrate du plomb (0,1 ppm), la distribution du Pb est observée dans 
l’ordre suivant : reins> foie> rate> poumons> cerveau> cœur.  
Schroeder et al. (1964) ont déterminé la quantité du Pb dans les organes de 700 
souris après les avoir traitées par 5 ppm de Cd et Pb dans de l’eau buvable. Un taux 
élevé du Pb a été obtenu dans la rate et les reins (Schroeder et al., 1964). Cela 
correspond à nos résultats obtenus pour la rate, mais pas pour les reins. Cette 
différence pourrait s’expliquer par le mode d’alimentation orale qui ne permet pas de 
déterminer la quantité exacte de métal ingéré par animal. La quantité de métal 
absorbée par l’organisme est en effet liée à la quantité d’aliment et d’eau ingérée par 
les animaux.  
Nous avons choisi d’additionner de faibles quantités de Pb (0,5 ppm) au régime 
alimentaire des cobayes. Un apport de Pb plus important aurait sans doute permis de 
mieux caractériser la distribution du Pb dans les organes et de mettre en évidence le 
rôle détoxifiant des bactéries lactiques. Un apport de Pb plus important est possible 
sans effet fatal pour les animaux (O'Tuama et al., 1976 ; Sierra et al., 1992).  
 
Chez les cobayes, des corrélations positives significatives ont été observées entre 
la teneur en Pb du cœur et de la rate. La concentration du Pb dans les reins est liée 
avec celle du sang. Ce qui correspond aux résultats obtenus par Smith et al. (1992) qui 
ont montré la présence de sites spécifiques qui absorbent le Pb après une exposition à 
faible concentration. Egalement, Rader et al. (1981) ont observé des corrélations 
positives entre la teneur en Pb du sang et des reins et entre le sang et le fémur chez 
des rats ayant ingéré du Pb par l’eau.  
La présence de Pb dans les fèces, sang et tissus de cobayes non traités par le Pb 
est sans nul doute du à la présence du métal dans les aliments donnés aux animaux 
(Schroeder et al., 1965).  
En conclusion, nous pouvons dire que l’apport de lait fermenté par des bactéries 
lactiques plus ou moins fixatrices de Pb a diminué la quantité totale du Pb dans 
l’organisme des cobayes. Cela peut traduire un effet bénéfique du lait fermenté ou/et 
celui des souches de bactéries lactiques qui ont limité l’absorption du Pb par 
l’organisme. Ce travail a montré les potentialités d’utiliser de telles bactéries qui doit 
être complété par des travaux capables de préciser les processus et les conditions qui 
conduisent les souches de bactéries lactiques à fixer ou à libérer du Pb dans un 
environnement laitier particulier.  
Il nous apparait important d’avoir à étudier la physiologie des différentes souches 
lactiques fixatrices pour en déterminer : les paramètres de croissance (vitesse de 
croissance, rendement en biomasse, rendement en acide), la capacité à produire des 
exopolysaccharides ce qui est le cas de souches de Leuconostoc mesenteroides, 
exopolysaccharides pouvant interagir avec les métaux lourds ; et aussi la capacité 
d’adsorption par des mécanismes actifs. 
Enfin, des études in vitro dans des dispositifs expérimentaux simulant les 
conditions rencontrées par les bactéries lactiques pendant la fermentation et le transit 







Ce travail a comporté deux grandes phases : 
- Une évaluation environnementale des risques de pollution dans différentes 
matrices en lien avec la qualité du lait des chamelles produit dans des fermes 
situées à proximité de sites potentiellement polluants 
- Une évaluation du pouvoir détoxifiant des bactéries lactiques isolées dans le lait 
de chamelle 
Concernant, la première phase, cette étude a permis de faire une première 
analyse environnementale des risques de pollution autour des d’élevage camelin 
situées dans 4 régions du Kazakhstan. Les cartes réalisées ont permis dans une 
certaine mesure le suivi de l’étude des impacts environnementaux sur la qualité du lait.  
 
La contamination du lait, du shubat, de l’eau, du sol et des plantes a varié selon 
les fermes.   Cependant les relations entre les concentrations en polluants dans le lait et 
le shubat et les concentrations dans les différents éléments de l’environnement ont été 
difficiles à établir. 
La zone d’étude étant considérable, les sources de pollution étant multiples, les 
interactions entre matrices environnementales ont pu être mal élucidées du fait d’effets 
dilution dans l’environnement et d’une rigueur insuffisante dans le plan 
d’échantillonnage 
Au final, le travail réalisé dans cette première phase s’est heurté aux limites de 
l’échantillonnage, le dépôt majoritairement atmosphérique des polluants n’étant fort 
probablement pas homogène dans un milieu donné. Sans doute pour obtenir des 
résultats plus précis, il aurait fallu se limiter à une ferme proche d’une source unique de 
polluants sur la base d’un échantillonnage spatialisé rigoureux des plantes et du sol. 
Toutefois, il a été possible d’obtenir un premier regard sur les risques de contamination 
du lait de chamelle dans des zones potentiellement polluées et la situation est apparue 
moins catastrophique que ce qu’on pouvait craindre au regard des constats donnés par 
les agences environnementales dans le pays..  
Il sera donc nécessaire ultérieurement de développer des protocoles de recherche 
se focalisant sur le métabolisme des polluants dans l’organisme animal, ce qui sera 
l’objet d’une future thèse déjà engagée. 
 
Dans la seconde phase de ce travail, les souches de bactéries lactiques isolées de 
lait ou de shubat ont montrées la capacité de fixer de grandes quantités de plomb. 
L’utilisation de souches de bactéries lactiques capables de fixer le plomb dans le 
test in vivo chez des cobayes semblerait  pouvoir faire diminuer la quantité du Pb 
absorbée par l’organisme. 
Là aussi, des protocoles plus pertinents (durée de l’expérimentation, dose de 
plomb dans l’alimentation, choix des souches de bactéries lactiques, caractérisation 
chimique et microbiologique du lait fermenté, etc.) auraient permis d’obtenir des effets 
plus marquant. L’expérience acquise au cours de ce travail devrait permettre 




Compte tenu de nos résultats qui posent beaucoup de questions, plusieurs 
perspectives peuvent être proposées. 
Afin de mieux évaluer les risques environnementaux, on peut par exemple,  
• Valider la valeur de l’indice de pollution par des analyses des polluants à 
différentes distances des sources de pollution, et relier ces indices à la 
qualité du lait sur la base d’un échantillonnage se limitant à des zones 
d’élevage très contaminées en comparaison à des zones non 
contaminées. 
•  Réaliser des enquêtes de terrain pour déterminer les pratiques des 
agriculteurs et l’utilisation des pesticides. 
 
Concernant la meilleure compréhension des mécanismes d’intoxication- 
détoxification, on peut envisager de : 
• se focaliser sur le métabolisme des polluants chez le chameau de 
Bactriane en situation de contamination pilotée  
•  réaliser un nouveau test in vivo avec une quantité plus élevée de Pb, et 
analyser les autres organes comme les muscles, le cerveau, les poils, les 
os. 
•  étudier la distribution des métaux lourds (bactéries, sérum, lipides, 
protides) lors de la transformation du lait en shubat  
•  une étude pourrait être réalisée in vitro sous conditions simulées du tube 
digestif avec des bactéries lactiques.  
Au final, si ce travail de thèse n’a pas toujours répondu précisément aux questions 
qui s’étaient posées au début de la mise en place des enquêtes et expérimentations, il 
ouvre de nombreuses perspectives en cours de concrétisation par la mise en place de 
nouveaux travaux de thèse. 
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Annexe 9 : Tableau des amorces pour le séquençage de produits PCR de 1500pb. 
 
 




 (Sigma-Genosys, France)  
5’- TAC GCA TTT CAC C(GT)C TAC A  
Sp4 
(Sigma-Genosys, France)  
 
5’- CTC GTT GCG GGA CTT AAC 
 
Sp5  
(Sigma-Genosys, France)  






Annexe 10 : Purification de l’ADN à partir du gel d’agarose low melting température 
(www.promega.com) 
1. Objectif :  
Purification de l’ADN récupérer du gel d’agarose low melting temperature 
2. Matériels et équipements : 
Matériels : 
 Lames de scalpel chirurgical stériles 
 Micro-colonne, kit Wizard PCR Preps DNA Purification system (Promega, 
France) 
Produits : 
 Resine du kit Wizard 
 Isopropanol 80% 
 Eau ultra pure 
Equipement :  
 Centrifugeuse (10 000x g) 
 Congélateur -20 C 
 
3. Mode opératoire :  
1. Placer le morceau (±300mg) du gel d’agarose low melting temperature 
correspondant à une bande visible découpé à l’aide d’une lame de scalpel stérile 
dans un tube eppendorf de 1.5 ml.  
2. Incuber à 70 ºC dans un bain-marie jusqu’a la fusion totale de l’agarose. 
3. Malaxer la résine PCR Preps, s’il y a des cristaux et des aggrégats, les faire 
fondreen par chauffant à 25-37 ºC pendant 10 minutes. 
4. Refroidir jusqu’à 30 ºC avant utilisation. 
5. Ajouter 1 ml de résine a la bande d’agarose fondu.  
6. Agiter pendant 20 s, manuellement sans vortexer 
7. Il faut travailler rapidement pour éviter un refroidissement qui nuirait à la qualité 
de l’extraction 
8. Pour chaque échantillon de PCR, préparer un Wizard Minicolumn. Enlever et 
séparer le poussoir à part de la seringue de 5 ml. Attacher la seringue à la partie 
Luer-Lok de chaque minicolonne.  
9. Pipeter le mélange résine dans la seringue. Insérer le poussoir lentement, et 
pousser doucement le produit à travers la colonne. 
10. Détacher la seringue de la minicolonne et enlever le poussoir de la seringue. 
Rattacher la seringue a la minicolonne. 
11. Pour nettoyer la colonne, ajouter 2 ml 80 % isopropanol dans la seringue,  
insérer le poussoir et pousser doucement à travers la colonne.  
12. Sécher la résine pas plus de 30 sec. Enlever la seringue et transférer le contenu 
de la colonne dans un microtube de 1.5 ml.  
13. Centrifuger la colonne a 10,000g pendant 2 min. Pour enlever les résidus 
d’isopropanol.  
14. Transférer la colonne sur un microtube neuf de 1.5ml. Ajouter 50 µl de l’eau 
stérile et attendre 1 min. Centrifuger le tube à 10,000g  pendant 20 sec. 
15. Conserver l’ADN à -20 C.        
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Annexe 11 : Points GPS 
 
Tableau 1 : Position GPS des sources de pollution 
 
 
Tableau 2 : Position GPS des fermes 
 
Lat/Long hddd.ddddd° 
Système de référence : WGS 84  
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Daulet Beket=DB; A1=AT2; A2=AT2.
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Annexe 13 : Concentration en pesticides organochlorés dans le sol des fermes (ppm) 
 
 
Région Ferme α-HCH β-HCH γ-HCH 4,4-DDE 2,4-DDD 4,4-DDD 4,4-DDT 
Almaty  DB 0,012 0 0,011 0 0 0 0 
Almaty  DB 0,001 0 0,001 0 0 0 0 
Sud 
Kazakhstan  
CH1 0,091 0 0,006 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan CH1 0,021 0 0,003 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan CH2 0,05 0 0,014 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan CH2 0,351 0 0,1 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan CH3 0,002 0 0,005 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan CH4 0,02 0 0,012 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan CH5 0,022 0 0,005 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ1 0,05 0 0,016 0,02 0 0 0,025 
Kyzylorda  KZ1 0,015 0 0,003 0,006 0 0 0 
Kyzylorda  KZ2 0,037 0 0,013 0,045 0 0,015 0,02 
Kyzylorda  KZ2 0,036 0 0,011 0,074 0 0 0,138 
Kyzylorda  KZ3 0,051 0 0,023 0,02 0 0,015 0,06 
Kyzylorda  KZ4 0,084 0,023 0,031 0,015 0 0 0,02 
Kyzylorda  KZ5 0,04 0 0,015 0,02 0 0 0,185 
Atyraou  AT1 0,014 0 0,01 0 0 0 0 




Annexe 14 : Concentration en pesticides organochlorés dans l’eau des fermes (ppm) 
 
 
Région Ferme α-HCH β-HCH γ-HCH 4,4-DDE 2,4-DDD 4,4-DDD 4,4-DDT 
Almaty  DB 0 0 0 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan  CH1 0 0 0 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan  CH2 0 0 0 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan  CH3 0 0 0 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan  CH4 0,0025 0 0 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan  CH5 0,002 0 0 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ1 0,0015 0 0 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ2 0 0 0 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ3 0 0 0 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ4 0 0 0 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ5 0,0018 0 0 0 0 0 0 
Atyraou  AT1 0 0 0 0 0 0 0 




Annexe 15 : Concentration en pesticides organochlorés dans les plantes des fermes (ppm) 
 
Région Ferme α-HCH β-HCH γ-HCH 4,4-DDE 2,4-DDD 4,4-DDD 4,4-DDT 
Almaty  DB 0,031 0 0,004 0,02 0 0 0,045 
Sud Kazakhstan  CH3 0,036 0 0,007 0,086 0 0,025 0,063 
Sud Kazakhstan  CH4 0,012 0 0,003 0,02 0 0 0 
Sud Kazakhstan  CH5 0,03 0 0,012 0,079 0 0,02 0,039 
Kyzylorda  KZ6 0,041 0,021 0,009 0,136 0,031 0,047 0,05 
Kyzylorda  KZ6 0,019 0 0,003 0,057 0 0 0,02 
Kyzylorda  KZ2 0,024 0 0,003 0,028 0 0 0,03 
Kyzylorda  KZ2 0,042 0 0,006 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ2 0,028 0 0,005 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ2 0,018 0 0,008 0 0 0 0 
Atyraou  AT1 0,015 0 0,003 0,02 0 0 0 
Atyraou  AT1 0,004 0 0,003 0 0 0 0 
Atyraou  AT2 0,032 0 0,014 0,14 0 0,053 0,055 
Atyraou  AT2 0,027 0 0,005 0 0 0 0,03 
Atyraou  AT2 0,022 0 0,003 0,035 0 0 0,08 
Atyraou  AT2 0,034 0 0,016 0,05 0 0,02 0,023 




Annexe 16 : Concentration en pesticides organochlorés dans le lait et le shubat des fermes (ppm) 
 
 
Région Ferme Objet α-HCH β-HCH γ-HCH 4,4-DDE 2,4-DDD 4,4-DDD 4,4-DDT 
Almaty  DB shubat 0,03 0,007 0,005 0 0 0,065 0 
Almaty  DB lait 0,027 0 0,005 0,04 0 0 0 
Sud 
Kazakhstan  
CH1 lait 0,015 0 0,042 0 0 0,02 0,11 
Sud Kazakhstan  CH1 shubat 0,007 0 0,003 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan  CH2 lait 0,01 0 0,003 0 0 0 0 
Sud Kazakhstan  CH3 lait 0,006 0 0,02 0 0 0,02 0,04 
Sud Kazakhstan  CH3 shubat 0,003 0 0 0,01 0 0 0 
Sud Kazakhstan  CH5 shubat 0,03 0 0,003 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ1 shubat 0,024 0,01 0,005 0,025 0 0 0 
Kyzylorda  KZ1 lait 0,024 0 0,004 0,018 0 0 0 
Kyzylorda  KZ2 lait 0,028 0,005 0,005 0,01 0 0 0,02 
Kyzylorda  KZ2 lait 0,015 0 0,003 0,01 0 0 0 
Kyzylorda  KZ3 lait 0,011 0 0,003 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ4 lait 0,038 0 0,009 0,015 0 0,025 0 
Kyzylorda  KZ4 lait 0,008 0 0,003 0 0 0 0 
Kyzylorda  KZ5 lait 0,02 0 0,003 0 0 0 0 
Atyraou  AT1 lait 0,042 0,011 0,009 0 0 0 0 
Atyraou  AT1 lait 0,038 0 0,052 0,01 0 0,055 0,075 
Atyraou  AT2 shubat 0,03 0 0,006 0 0 0 0 
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